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As cianobactérias e as suas toxinas tornaram-se rapidamente em importantes 
contaminantes da água afectando os aspectos ambiental, social e económico da vida 
contemporânea. O crescente número de episódios de intoxicação relacionados com as 
cianotoxinas impulsionou o interesse científico pelo desenvolvimento de métodos de 
tratamento de água apropriados. Um processo de oxidação avançada que despertou 
grande interesse nos investigadores foi a fotocatálise com dióxido de titânio. É uma 
tecnologia pouco dispendiosa que alia características atractivas sob o ponto de vista 
ambiental com uma elevada eficiência de degradação de contaminantes orgânicos e 
facilidade de implementação e utilização. 
Na presente dissertação foi estudado o efeito, à escala laboratorial, da aplicação de 
materiais fotocatalíticos à base de dióxido de titânio irradiados com luz UV e solar sobre a 
microcistina-LR como opção de tratamento de água. 
Na primeira parte do trabalho procedeu-se à revisão extensiva das opções de gestão e 
tratamento para a redução de cianobactérias e cianotoxinas, dando-se ênfase ao processo 
de fotocatálise heterogénea. Seguidamente analisaram-se os resultados obtidos no 
trabalho experimental concluindo-se que, a degradação da microcistina-LR foi pouco 
significativa nos ensaios com radiação UV. 
Nestes ensaios, o elevado valor de pH, a inadequação da fonte luminosa, os tempos de 
exposição muito curtos e o grande volume de solução face à reduzida área superficial do 
catalizador poderão estar na origem da baixa degradação observada. 
No ensaio com radiação solar, verificou-se a ausência de degradação da microcistina-LR 
nas condições experimentais devido, provavelmente, à fonte luminosa utilizada que não 
era a apropriada para a activação do fotocatalizador. 
Apesar de promissor, este processo de tratamento é influenciado por inúmeros factores, 
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Cyanobacteria and their toxins have rapidly become major water contaminants which 
affect the environmental, social and economic aspects of contemporary life. The 
increasing number of intoxication episodes related to cyanotoxins boosted the scientific 
interest in the development of appropriate water treatment methods. An advanced 
oxidation process which aroused great interest in research was the titanium dioxide 
photocatalysis. It is an inexpensive technology that combines attractive features from the 
environmental point of view with a high degradation efficiency of organic contaminants 
and ease of implementation and use. 
This dissertation focuses on the effects, at lab-scale, of the application of photocatalytic 
materials titanium dioxide based irradiated with UV light and sunlight on microcystin-LR as 
a water treatment option. 
The first part of this work presents a broad review of management and treatment options 
to reduce cyanobacteria and cyanotoxins, giving emphasis to the process of 
heterogeneous photocatalysis.  
The results were subsequently analyzed and it was concluded that microcistin-LR 
degradation was negligible in UV radiation experiments.  
In these experiments, the degradation was considered low due to the neutral pH solution, 
the inappropriate light source, the short time of exposure and the solution volume which 
was too large for the catalyst surface area. 
In the solar radition test no degradation was observed, probably due to the unsuitable 
light source which wasn’t able to activate the photocatalyst used.  
 
Although promising, this water treatment process is influenced by many factors, so it is 
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1. Enquadramento e objectivos 
A eutrofização das massas de água é um processo natural, actualmente acelerado pelas 
actividades antropogénicas, que provocam um aumento da afluência de nutrientes (azoto e 
fósforo) e conduzem ao aumento da produtividade primária e à consequente degradação 
da qualidade das mesmas, condicionando a sua utilização para determinados fins – 
nomeadamente a produção de água para consumo humano. As descargas de efluentes 
domésticos, urbanos e industriais, bem como as escorrências de campos agrícolas contendo 
fertilizantes e alguns pesticidas, estão entre os principais factores que contribuem para esse 
enriquecimento (Vasconcelos & Pereira, 2002), agravadas por uma incorrecta gestão dos 
recursos hídricos (Vasconcelos, 1995). 
O aumento da eutrofização provoca, normalmente, o desenvolvimento de florescências 
fitoplanctónicas (blooms) que não são totalmente consumidas pelo zooplâcton, pois estes 
organismos possuem menores taxas de reprodução, não atingindo densidades suficientes 
para remover o fitoplâncton. Para além disso, certos grupos fitoplanctónicos apresentam 
dimensões incompatíveis com a capacidade de ingestão do zooplâncton (Vasconcelos, 
1995).  
O grupo com maior prevalência, durante a ocorrência de blooms de fitoplanctôn é, 
geralmente, o das cianobactérias (Vasconcelos, 1995). 
Desde há muito que as cianobactérias têm sido discutidas na literatura científica devido ao 
facto de algumas delas possuírem capacidade de fixação de azoto molecular e serem dos 
organismos responsáveis pelo enriquecimento da atmosfera em oxigénio. Contudo, nos 
últimos vinte anos, os investigadores têm-se focado na sua capacidade de produzir uma 
grande variedade de toxinas, potencialmente fatais não só para animais mas também para 
o ser humano (Svrcek & Smith, 2004).  
O primeiro registo científico de intoxicação por cianobactérias é da autoria de George 
Francis que, em 1878, descreveu a morte de diferentes animais domésticos, pertencentes a 
uma pecuária no sul da Austrália, após a ingestão de água do Lago Alexandrina onde ocorria 
um bloom de Nodularia spumigena (Falconer, 2005). Embora este pareça ter sido o primeiro 
relato de envenenamento por cianobactérias, no folclore aborígene da Austrália e do 
Canadá existem indícios que associam os blooms a problemas de saúde em populações de 
animais e seres humanos (Svrcek & Smith, 2004; Codd et al., 1999). 
Em 1996, em Caruaru, no Brasil, 76 pessoas morreram numa unidade de hemodiálise que 
utilizava água proveniente de uma fonte contaminada por um bloom. As autópsias 
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confirmaram que a causa de morte em 52 destes pacientes foi insuficiência hepática 
ocorrida na sequência da diálise (Falconer, 2005). 
Embora possam existir muitas vias de exposição - ingestão de água, inalação, contacto 
dérmico, hemodiálise e a ingestão de suplementos de algas - a forma mais comum e mais 
insuspeita é através da ingestão de água, quer na satisfação das necessidades diárias, quer 
de forma acidental (Svrcek & Smith, 2004). Por esta razão, a legislação em vigor faz 
referência às toxinas das cianobactérias, mais concretamente o Decreto-Lei nº 306/2007, de 
27 de Agosto, estabelece a microcistina-LR total equivalente como parâmetro indicativo, 
fixando o valor paramétrico de 1 µg/L. No entanto, a utilização da água em tratamentos 
hospitalares específicos, como é o caso da hemodiálise, requer regulamentação mais 
rigorosa (Svrcek & Smith, 2004). 
A elevada toxicidade das cianotoxinas e o seu impacto nos aspectos ambiental, social e 
económico da vida contemporânea impulsionaram o interesse científico pelo 
desenvolvimento de métodos de detecção, caracterização e tratamento dessas toxinas 
(Antoniou et al., 2008b). Neste domínio, tem vindo a ser publicado um manancial de 
informação que faz referência tanto a processos de tratamento convencionais como a 
tecnologias mais modernas, tais como os processos oxidativos avançados (POAs). 
Um dos POAs que despertou grande interesse nos investigadores foi a fotocatálise 
heterogénea. É uma tecnologia amiga do ambiente, pouco dispendiosa, que não recorre a 
aditivos químicos e não produz resíduos perigosos (Antoniou et al., 2008b). 
A maioria dos estudos relacionados com fotocatálise heterogénea utiliza nanopartículas de 
dióxido de titânio (TiO2) adicionadas em solução para a destruição das toxinas. No entanto, 
a aplicação do catalizador na forma de pó requer tratamento adicional para a remoção das 
partículas do TiO2, tornando este processo mais demorado e com um custo associado 
superior. (Feng et al., 2005; Antoniou, 2010). Uma forma de ultrapassar esta desvantagem é 
utilizando o catalizador imobilizado num suporte inerte, isto é, recorrendo a filmes de TiO2. 
A presente dissertação tem como objectivo contribuir para o estudo do efeito da aplicação 
de um filme fino de TiO2 irradiado com radiação UV e luz solar sobre a microcistina-LR. O 
material fotocatalítico foi desenvolvido e caracterizado no Centro de Física e Investigação 
Tecnológica (CEFITEC), na Linha 2 – Física Molecular, Plasmas e Aplicações. 
Previamente procedeu-se à revisão extensiva das opções de gestão e tratamento das 
cianobactérias e suas toxinas dando ênfase ao recurso a materiais fotocatalíticos à base de 







2.1. Eutrofização  
A eutrofização de massas de água de superfície é um dos mais prementes problemas de 
qualidade da água que se colocam na actualidade.  
Definida como um processo natural de envelhecimento das massas de água, a eutrofização 
resulta de um incremento da produção biológica provocada pelo aumento dos níveis de 
nutrientes, especialmente azoto e fósforo. Este processo engloba várias fases distintas 
sendo caracterizado pela evolução de uma massa de água desde a oligotrofia até à 
eutrofia/hipertrofia – diferentes estados tróficos distinguíveis em termos de concentrações 
de azoto e fósforo e de densidade de populações fitoplanctónicas (Wetzel, 1993; Wassmann 
& Olli, 2004). É um processo lento (decorre ao longo milhares de anos), mas pode ser 
acelerado por acção humana através da destruição do equilíbrio natural – eutrofização 
cultural (Vasconcelos, 1999; Andrade, 2007). As descargas de efluentes domésticos, 
urbanos e industriais, bem como as escorrências de campos agrícolas com pesticidas e 
fertilizantes, estão entre os principais factores que contribuem para esse enriquecimento 
(Vasconcelos & Pereira, 2002), situação agravada por uma incorrecta gestão dos recursos 
hídricos (Vasconcelos, 1995). A construção de barragens também tem sido apontada como 
aceleradora do processo (Vasconcelos, 2006). 
O incremento da eutrofização leva normalmente ao desenvolvimento da biomassa 
fitoplanctónica que, apesar de ser um componente natural dos ecossistemas aquáticos, sob 
condições ambientais favoráveis ou sob a influência antropogénica pode atingir taxas de 
crescimento elevadas proliferando rapidamente e dando origem a fenómenos conhecidos 
por blooms. Embora exista uma grande variedade de grupos de fitoplâncton capazes de 
formar blooms, como as clorófitas, os dinoflagelados e as diatomáceas, o grupo com maior 
sucesso é, geralmente, o das cianobactérias (Vasconcelos, 1999).  
2.2. Cianobactérias 
As cianobactérias pertencem ao reino Monera, divisão Eubacteria e classe Cianobacteria 
(Ressom et al., 1994). São um grupo ancestral de organismos procariotas (ausência de 
núcleo e o nucleoplasma não é revestido por uma membrana dupla), que se distribuem em 
todo o mundo em ambientes tão diversos como as águas costeiras do Antárctico, nascentes 
quentes de origem vulcânica e até mesmo em locais onde nenhum outro tipo de vegetação 
consegue subsistir (Svercek & Smith, 2004), podendo ser planctónicos ou bênticos 





Ao contrário das bactérias, as cianobactérias possuem clorofila-a em comum com os 
eucariontes fotossintéticos (algas), o que lhes permite realizar a fotossíntese (Svercek & 
Smith, 2004). Contrariamente aos eucariotas, que realizam a fotossíntese nos cloroplastos 
(organelos especializados), as cianobactérias possuem os pigmentos fotossintéticos nos 
tilacóides (Chorus & Bartram, 1999). Para além de clorofila-a e da ficocianina, pigmentos 
responsáveis pela cor azul-verde de muitas espécies (Falconer, 2005; Svercek & Smith, 
2004), também podem estar presentes outros pigmentos, particularmente carotenos e 
ficoeritrinas (Falconer, 2005; Mankiewicz et al., 2003). 
Em termos de nutrição, as cianobactérias são fotoautotróficas, requerendo apenas luz, CO2, 
N2, água e alguns minerais (Svercek & Smith, 2004), podendo, no entanto, sobreviver de um 
modo heterotrófico em locais com pouca ou nenhuma luminosidade (Moore et al., 1995; 
Hitzfled et al., 2000; Chorus, 2001).  
A fixação do azoto molecular é uma característica importante de algumas espécies, de 
géneros como Anabaena, Aphanizomen e Nostoc, que possuem heterocistos (Falconer, 
2005; Chorus & Bartram, 1999). Algumas, contudo, parecem conseguir fixar o azoto 
atmosférico sem a presença de heterocistos visíveis, pelo facto de se desenvolverem em 
condições anaeróbias (Falconer, 2005). Nem todas as cianobactérias tóxicas têm capacidade 
de fixação de azoto; como é o caso do género mais comum de cianobactérias Microcystis 
spp. (Svercek & Smith, 2004). Estes organismos podem também apresentar células de 
resistência a condições ambientais adversas, denominados acinetos, conferindo-lhes 
vantagens competitivas relativamente a outros grupos distintos de organismos 
(Vasconcelos, 1999; Falconer, 2005). 
As cianobactérias estão presentes em massas de água numa gama ampla de temperatura e 
salinidade e ocasionalmente surgem no solo, bem como em rochas e nas suas fissuras 
(Svercek & Smith, 2004; Falconer, 2005). Também já foram observadas colónias na neve e 
no gelo a grandes altitudes do Alasca e em glaciares dos Himalaias (Takeuchi, 2001, 
Takeuchi et al., 2001). Porém são mais abundantes em águas com um pH neutro ou 
ligeiramente alcalino e que apresentem variações diurnas devidas à baixa capacidade 
tampão (isto é, águas que sofrem grandes variações de pH) (Svercek & Smith, 2004). Muitas 
apresentam vesículas gasosas que permitem a regulação de flutuação e o seu movimento 
vertical na coluna de água em meios hídricos estratificados (Svercek & Smith, 2004), 
conseguindo migrar para as camadas mais profundas e ricas em nutrientes ou posicionar-se 
na zona eufótica onde podem realizar a fotossíntese (Chorus & Bartram, 1999; Vasconcelos, 
1999). As células das cianobactérias podem variar entre 3 e 10 µm (Health Canada, 2002) 
dependendo das espécies, e apresentar-se sob a forma de organismos unicelulares ou 





ambientais (Carmichael, 2001). As formas unicelulares apresentam células esféricas ou 
cilíndricas que se reproduzem por fissão binária ou por fragmentação de tricomas (Mur et 
al., 1999; Hoek et al., 1995). O tempo de duplicação médio de algumas espécies varia entre 
21 horas e 14,7 dias e o tempo médio para espécies que formam blooms é de 2 dias, em 
condições óptimas. Contudo, esta situação persiste apenas por um curto espaço de tempo, 
em geral 5 a 7 dias (Svercek & Smith, 2004).  
As cianobactérias integram muitos ecossistemas onde não causam problemas (Chorus & 
Bartram, 1999). Contudo, há um pequeno grupo que produz toxinas as quais afectam 
populações humanas e animais. Inicialmente julgava-se que os casos de toxicidade se 
restringiam às formas planctónicas, no entanto, as bênticas, que formam camadas 
superficiais nas massas de água, também demonstraram ser tóxicas (Edwards et al., 1992; 
Carmichael, 1997; Carmichael et al., 1997; Mez et al., 1997; Baker et al., 2001). 
As cianobactérias tóxicas actualmente conhecidas englobam cerca de 40 espécies (Svercek 
& Smith, 2004; Westrick et al., 2010). Entre todas elas, o género Microcystis, é o que 
predomina. 
Embora a sua presença seja constante nas massas de água, apenas constituem um 
problema de saúde pública durante as blooms, devido à acumulação densa de células na 
massa de água. É nesta altura e também durante a morte e a lise das células que as toxinas 
podem ser libertadas na massa de água. 
A formação dos blooms de cianobactérias é favorecida pelos seguintes factores (Chorus & 
Bartram, 1999; Carmichael, 1994; NHMRC & ARMCANZ, 2001): 
 Massas de água parada, com pouca turbulência ou estratificadas; 
 Temperatura de água entre 15 e 30ºC; 
 pH neutro a alcalino (pH 6 a 9); 
 Condições eutróficas, nomeadamente aumento das concentrações de fósforo e 
azoto. 
Têm sido realizados muitos estudos com o objectivo de determinar a relação existente 
entre os nutrientes, o crescimento de fitoplâncton e a relativa abundância de cianobactérias 
(Falconer, 2005). Porém, não existe consenso em relação às quantidades absolutas e 
relativas de azoto e de fósforo, bem como às formas destes nutrientes necessárias para se 
iniciar um bloom de cianobactérias produtoras de toxinas (Xie et al., 2003; Svercek & Smith, 
2004). Acima de determinados valores absolutos destes nutrientes, as quantidades relativas 
começam a perder significado todavia, razões baixas de azoto e fósforo podem favorecer a 
formação de blooms de cianobactérias que fixam o azoto (Falconer, 2005; Xie et al., 2003). 





Microcystis spp., que necessitam de ambos os nutrientes para se desenvolverem (Svercek & 
Smith, 2004).  
Nas condições propícias à formação de blooms anteriormente descritas, as populações de 
cianobactérias desenvolvem-se com maior sucesso do que as de algas e podem dominar 
rapidamente uma massa de água doce. Nestes blooms têm sido reportadas concentrações 
de células de cianobactérias com mais de 25x104 células/mL (aproximadamente 30mg/L 
biomassa) (Lahti et al., 1997), com concentrações de microcistinas extracelulares que 
variam desde valores inferiores a 1,0 até 80 µg/L (Carmichael, 1997; Lahti et al., 2001; 
Health Canada, 2002; Zurawell, 2002). Consideram-se altamente contaminadas as águas 
que apresentam concentrações totais de toxinas que variam desde 130 e 300 µg/L 
(Nicholson et al., 1994), embora já tenham sido reportadas quantidades superiores em 
blooms muito densos (Sivonnen & Jones, 1999). As células das cianobactérias 
demonstraram conter uma média de 2 pg de toxinas por célula, com uma gama de valores 
situada entre 4 e 605 µg toxina/g biomassa de cianobactérias (Svercek & Smith, 2004). 
Os blooms de cianobactérias podem ser constituídos por uma única espécie ou podem 
incluir várias espécies diferentes, das quais algumas podem ser tóxicas (Sivonnen & Jones, 
1999). Mesmo num bloom formado por uma única espécie, podem ser encontradas estirpes 
tóxicas e não tóxicas. Segundo Fawell et al. (1993), 60 a 70% dos blooms de cianobactérias 
observados incluem estirpes produtoras de tóxicos. A toxicidade total de um bloom 
depende da concentração de células de estirpes tóxicas e da toxicidade relativa das toxinas 
das cianobactérias presentes; uma quantidade baixa de uma estirpe altamente tóxica entre 
estirpes predominantemente não tóxicas poderá originar uma amostra tóxica (Sivonnen & 
Jones, 1999). 
Por outro lado, existem vários motivos pelos quais muitos blooms de cianobactérias 
produtoras de toxinas não parecem ser perigosos para os animais (Carmichael, 2001): 
 Baixas concentrações de toxinas em espécies que constituem o bloom; 
 Baixa concentração de biomassa no bloom; 
 Variação da sensibilidade (susceptibilidade) da espécie receptora; 
 Quantidade consumida pelos animais; 
 Idade e sexo do animal; 







As toxinas são metabolitos secundários - não são utilizados pelos organismos para o seu 
metabolismo primário (divisão celular ou produção de energia) - sintetizados no interior das 
células de algumas espécies de cianobactérias e que apresentam um efeito nocivo sobre 
outros tecidos ou células de outros organismos (Svercek & Smith, 2004; Falconer, 2005). A 
razão pela qual as cianobacterias produzem toxinas ainda não foi totalmente esclarecida, 
pelo que os investigadores supõem tratar-se de transições evolutivas que podem funcionar 
como secreções protectoras, uma vez que algumas toxinas das cianobactérias são potentes 
inibidores dos invertebrados aquáticos (Carmichael, 1992b). 
As toxinas formam-se em todas as fases de crescimento das cianobactérias, permanecendo 
normalmente na célula (denominada toxina intracelular) até que a idade ou o stress 
provoquem a sua libertação na água circundante (toxina extracelular) durante a lise celular 
(Sivonen & Jones, 1999; Vasconcelos, 1999). O conteúdo da toxina intracelular é geralmente 
mais elevado no final da fase do crescimento logarítmico e parece ter uma correlação 
positiva com a biomassa de cianobactérias (Carmichael, 2001). Há uma transição das toxinas 
intracelulares para as extracelulares, principalmente devido à libertação destas durante a 
lise celular que acompanha o declínio das florescências e a redução de biomassa de 
cianobactérias (Codd et al., 1999; Mankiewicz et al., 2003; Svercek & Smith, 2004).  
Durante o crescimento das células jovens também se pode verificar a libertação de toxinas 
(Chorus & Bartram, 1999; Ressom et al., 1994). Chiswell et al. (1999) e Carmichael et al. 
(2001) constataram que a cylindrospermopsina, uma toxina recentemente estudada, pode 
ser encontrada como toxina extracelular em concentrações mais elevadas que as restantes 
toxinas, em todos os estágios do ciclo de vida das cianobactérias que as produzem, sendo a 
causa deste fenómeno ainda desconhecida. 
É de referir que diferentes espécies de cianobactérias são capazes de produzir diversas de 
toxinas, tornando-se difícil de detectar a origem de uma toxina em particular em 
florescências constituídas por múltiplas espécies (Svercek & Smith, 2004). 
As cianotoxinas são classificadas em três grupos principais de acordo com a sua composição 
e estrutura química: péptidos cíclicos, alcalóides e lipopolissacarídeos (LPS) (Sivonen & 
Jones, 1999). Os diferentes grupos, a sua acção tóxica e os géneros de cianobactérias que as 







Quadro 2.1 – Aspectos gerais das cianotoxinas (adaptado de Svercek & Smith, 2004) 
Grupo de toxina  Efeito tóxico ou irritante Género de cianobactéria produtora 
Péptidos cíclicos 





















 Alcalóides neurotóxicos 
  Anatoxina-a 
  Anatoxina-a (S) 
  Saxitoxinas 
 
 
 Alcalóides citotóxicos 
  Cylindrospermopsina 
 
 
 Alcalóides dermatóxicos 
  Aplysiatoxina 
  Debromoaplysiatoxina 





























Lyngbya, Schizothrix, Oscillatoria 




Lipopolissacarídeos (LPS) Potencialmente irritantes a 
qualquer tecido exposto 
Todas 
 
Os LPS existentes quer na membrana externa da parede celular das cianobactérias quer das 
bactérias Gram-negativas são potencialmente irritantes podendo afectar qualquer tecido 
exposto ao meio onde se encontram (Svercek & Smith, 2004). Embora estejam pouco 
documentados, sabe-se que o grau de toxicidade aguda dos LPS de cianobactérias é 10 
vezes inferior ao de outros LPS produzidos por bactérias, como por exemplo, por Salmonella 
spp. (Keevil, 1998; Codd et al., 1999). Recentemente, alguns estudos sugerem que estas 
endotoxinas de origem cianobacteriana podem reforçar os efeitos adversos das 
microcistinas através da inibição de enzimas necessárias à desintoxicação destas 
hepatotoxinas (Best et al., 2002).  
Os alcalóides são um grupo variado de cianotoxinas, tanto em termos de estrutura química 
como de toxicidade (Sivonen & Jones, 1999). Estes são, na sua maioria, compostos 






Existem três famílias de alcalóides neurotóxicos (toxinas que afectam o sistema nervoso), as 
quais se encontram descritas na Quadro 2.1: anatoxina-a (e homoanatoxina-a), anatoxina-
a(S) e saxitoxinas (também denominadas como PSP ou paralytic shellfish poisons) 
(Carmichael, 2001). 
As toxinas alcalóides não-sulfatadas das cianobactérias de água doce (anatoxina e 
saxitoxina) são neurotóxicas. As PSP sulfatadas, as C-toxinas e as goniautoxinas (derivados 
sulfatados da saxitoxina) são também neurotóxicos, mas o alcalóide sulfatado da 
cylindrospermopsina é principalmente hepatotóxico, embora também afecte outros órgão e 
se suspeite que também tenha efeitos genotóxicos (Sivonen & Jones, 1999; Humpage et al., 
2000; Codd et al., 1999; Svercek & Smith, 2004).  
A maior parte das neurotoxinas têm uma acção aguda - provocam efeitos adversos 
imediatos, mesmo em doses muito baixas; deste modo, a exposição crónica é pouco 
frequente (Svercek & Smith, 2004). Os sintomas de exposição à anatoxina-a incluem 
descoordenação motora, espasmos, dificuldades respiratórias nos animais, opistótono nas 
aves e morte imediata por paragem respiratória (Codd et al., 1999). A morte por paragem 
respiratória pode ocorrer após alguns minutos ou várias horas, dependendo da espécie, da 
dose e consumo anterior de alimento (Carmichael, 1992b). A anatoxina-a e a anatoxina-a(S) 
interferem com a coordenação acetilcolina-acetilcolinesterase entre os neurónios e as 
células musculares, se bem que de forma um pouco diferente (Svercek & Smith, 2004; 
Andrade, 2007). Enquanto que a anatoxina-a simula a acetilcolina, ligando-se ao seu 
receptor e não permitindo a degradação pela acetilcolinesterase, a anatoxina-a(s) inibe a 
acção da acetilcolinesterase, impedindo a degradação da acetilcolina; ambas provocam 
sobre-estimulação muscular, induzindo espasmos e cólicas, seguidos de fadiga e 
paralisação. Se os músculos respiratórios forem afectados, o animal pode sofrer convulsões 
(provocadas por falta de oxigénio no cérebro) e morre por asfixia (Vasconcelos, 1999; 
Svercek & Smith, 2004; Codd et al., 1999; Duy et al., 2000). Além disso, a anatoxina-a(S) 
também provoca salivação excessiva, daí o sufixo (S) no nome (Svercek & Smith, 2004; Codd 
et al., 1999). 
A categoria final dos alcalóides neurotóxicos é constituída pelas saxitoxinas e pelas 
neosaxitoxinas também conhecidas como PSP (Carmichael, 2001). Este grupo de toxinas 
não é exclusivo das cianobactérias, sendo igualmente produzidas por blooms de 
dinoflagelados marinhos (Codd et al., 1999). As saxitoxinas e neosaxitoxinas de acção rápida 
também provocam a disrupção do sistema nervoso, impedindo a libertação da acetilcolina 
pelos neurónios através do bloqueio dos canais de sódio dos axónios (Vasconcelos, 1999; 





A taxon cuja toxina foi mais recentemente caracterizada sob o ponto de vista químico é 
Cylindrospermopsis raciborskii filamentosa; derivando daí o nome da nova cianotoxina: 
Cylindrospermopsis (Svercek & Smith, 2004). Embora sendo predominante hepatotóxica na 
sua forma pura, a cylindrospermopsina também induz sintomas patológicos nos rins, baço, 
intestino, timo, coração e olhos (Sivonen & Jones, 1999), sendo a sua acção semelhante ao 
das citotoxinas porque resulta na inibição da síntese proteica (Codd et al., 1999). São 
também crescentes as evidências dos efeitos genotóxicos (Humpage et al., 2000) e 
neurotóxicos deste alcalóide (Kiss et al., 2002). 
As cianobactérias bênticas marinhas dos géneros Lyngbya, Schizothrix e Oscillatoria podem 
provocar dermatites severas por contacto (Sivonen & Jones, 1999). As dermotoxinas não 
apresentam uma elevada toxicidade e os sintomas desaparecem após ter cessado o 
contacto (Andrade, 2007; Svercek & Smith, 2004).  
A forma de intoxicação mais frequente por cianobactérias é a hepática aguda envolvendo 
hepatotoxinas. Estes péptidos cíclicos dividem-se estruturalmente em dois grupos: 
microcistinas e nodularinas (Sivonnen & Jones, 1999). Têm estrutura semelhante e peso 
molecular que varia entre 800 e 1100, embora sejam compostos relativamente pequenos 
quando comparados com as proteínas das células (Peso Molecular > 10 000) (Svercek & 
Smith, 2004). 
Estas toxinas são responsáveis pela destruição da estrutura interna do fígado devido à acção 
que exercem sobre os hepatócitos atrofiando-os, impedido o contacto entre eles e 
provocando hemorragias que fazem aumentar o peso do fígado (Codd et al., 1999; 
Vasconcelos, 1999). O atrofiamento do citoesqueleto dos hepatócitos dá-se devido à acção 
inibitória que estas cianotoxinas exercem nas fosfatases proteicas (enzimas reguladoras da 
síntese proteica), em particular do tipo 1 e 2A, essenciais à manutenção destas células 
(Andrade, 2007; WHO, 2008). 
Os sintomas de intoxicação hepatotóxica incluem fraqueza, anorexia, palidez, arrefecimento 
das extremidades, dificuldades respiratórias, vómitos e diarreia (Carmichael, 1992b; Codd et 
al., 1999). A morte ocorre num intervalo de tempo entre poucas horas e alguns dias após a 
exposição inicial e pode ser precedida por coma, tremores musculares e dificuldades 
respiratórias (Svercek & Smith, 2004). 
Para além dos efeitos agudos, existem evidências que sugerem que a inibição das fosfatases 
proteicas, decorrentes de uma exposição crónica a várias hepatotoxinas, pode resultar 
numa proliferação celular descontrolada, potenciando o desenvolvimento de tumores 
(Svercek & Smith, 2004; Andrade 2007). Além disso, alguns estudos demonstraram que a 









As cianotoxinas mais ubíquas são as microcistinas, um grupo constituído por mais de 90 
heptapépticos monocíclicos (uma cadeia cíclica com sete aminoácidos) que contém cinco 
aminoácidos invariáveis, tidos como comuns a todas as variantes, e dois aminoácidos 
proteicos variáveis (Antoniou, 2009; Svercek & Smith, 2004; Westrick et al., 2010; Pearson 
et al., 2010). A denominação destas toxinas deve-se ao facto de terem sido isoladas pela 
primeira vez a partir da espécie Microcystis aeruginosa (Codd, 2000).  
 
A estrutura geral das microcistinas: ciclo (D-Ala1-X2-D-MeAsp3-Z4-ADDA5-D-Glu6-Mdha7) dos 
quais X e Z nas posições 2 e 4 são variações nos L-aminoácidos. O D-MeAsp na posição 3 é o 
ácido D-eritro-β-metilaspártico e o Mdha é o N-metildehidroalanina, na posição 7. O 
aminoácido específico é o ADDA, em abreviatura, ou ácido (2S,3S,8S,9S)-3amino-9-methoxi-
2,6,8-trimetil-10-fenildeca-4,6-dienóico (Svercek & Smith, 2004; Sivonen & Jones, 1999; 
Codd et al., 1999). A diferença na denominação das microcistinas deve-se às variações 
estruturais nos L-aminoácidos; o X é geralmente composto por leucina (L), arginina (R) ou 
tirosina (Y) e o Z é geralmente constituído por arginina, alanina (A) ou meteonina (M). Por 
exemplo, a microcistina-LR contém leucina e arginina, enquanto que a microcistina-YA 
contém tirosina e alanina (Carmichael, 1992b). Outras variações incluem diferentes graus de 
metilação do Mdha e/ou do MeAsp e alterações ao nível da estrutura da cadeia ADDA. Por 
exemplo, a demetilação do aminoácido MeAsp escreve-se da seguinte forma: [D-Asp3] 
microcistina-LR (Svercek & Smith, 2004). Existem inúmeros isómeros ópticos das 
microcistinas, sendo que novas variantes estão sempre a ser acrescentadas à lista. 
 
A microcistina-LR (Figura 2.1) é a que ocorre com mais frequência, sendo igualmente uma 
das variantes mais tóxicas e, como tal, é a que se encontra mais bem caracterizada (WHO, 







Figura 2.1 – Estrutura química da microcistina-LR (adaptado de Antoniou, 2010) 
A toxicidade dentro da família das microcistinas apresenta uma variação acentuada (Quadro 
2.2). As variantes mais tóxicas são as que apresentam os L-aminoácidos mais hidrofóbicos, 
por exemplo, -LA, -LR, e -YR e as menos tóxicas são as que contém os aminoácidos mais 
hidrofílicos, por exemplo, -RR. Além disso, a toxicidade também depende do grau de 
metilação dos aminoácidos MeAsp e Mdha e dos estereoisómeros da cadeia ADDA, que tem 
um papel crucial pois a sua remoção ou saturação torna-as menos tóxicas (Svercek & Smith, 
2004; Falconer, 2005). 
 
Quadro 2.2 – Toxicidade de várias cianotoxinas (adaptado de Svercek & Smith, 2004) 
Nome LD50





   Microcistina-LR 
   Microcistina-LA 
   Microcistina- YR 
   Microcistina-RR 
   [D-Asp3] microcistina-LR 
   [D-Asp3] microcistina-RR 













 Anatoxina-a e homoanatoxina-a 
 Anatoxina-a(S) 
 Saxitoxina (PSP) 
 
200 a 250 
20 
10 
                                                          
1






As microcistinas são compostos relativamente estáveis em gamas alargadas de pH e 
temperatura, possivelmente devido à sua estrutura cíclica (Lawton & Robertson, 1999; Feng 
et al., 2005). Suportam temperaturas muito altas (de ebulição) e sobrevivem durante 
muitos anos se estiverem armazenadas em locais secos à temperatura ambiente (Lawton & 
Robertson, 1999). As toxinas resistem à hidrólise enzimática efectuada por algumas enzimas 
comuns como, por exemplo, a pepsina, a tripsina e a quimotripsina (Cousins et al., 1996; 
Harada & Tsuji, 1998). Devido ao seu peso molecular alto e à elevada solubilidade na água 
são pouco voláteis e incapazes de penetrar facilmente em membranas biológicas e 
sofrerem bioconcentração (Health Canada, 2002). Contudo, a MC-LR torna-se mais 
hidrofóbica em águas com pH baixo (De Maagd et al., 1999). 
 
A Organização Mundial de Saúde (OMS) estabeleceu um valor paramétrico de 1,0 µg/L de 
MC-LR em águas de consumo humano e de 10 µg/L em águas recreativas (WHO, 1998). 
Estes valores não contemplam os efeitos cancerígenos desta toxina, considerando os seus 
efeitos agudos (Andrade, 2007). Em termos nacionais, o Decreto-Lei nº 306/2007 de 27 de 
Agosto fixou o mesmo valor paramétrico, 1 µg/L microcistina-LR total equivalente, para 
águas de consumo humano. 
 
As potenciais consequências para a saúde pública da exposição às cianotoxinas são tão 
graves que a Agência Americana de Protecção do Ambiente recomenda a redução dos 
valores guia de várias cianotoxinas, incluindo a MC-LR, de 1,0 para 0,1 µg/L (USEPA, 2007). 
O Nacional Health and Medical Research Council (NHMRC) e o Agriculture and Resource 
Management Council of Australia and New Zealand (ARMCANZ) sugeriram que, em 
situações em que a M. aeruginosa ocorra em águas captadas para abastecimento público e 
em que não haja informação disponível sobre a monitorização das toxinas, o número de 
células de cianobactérias deve ser utilizado como forma de alerta preliminar de perigo para 
a saúde pública (medidor de perigo!). Por exemplo, para uma população altamente tóxica 
de M. aeruginosa (valor total de células tóxicas de 0,2 pg de microcistinas totais/célula), 
uma densidade celular de aproximadamente 6500 células/mL seria equivalente ao valor 
guia da Austrália de 1,3 µg/L de MC-LR equivalente, se a toxina fosse totalmente libertada 
na água. Este número é apenas uma estimativa, sendo necessária a quantificação de 




















































3. Opções de Gestão e Tratamento de Águas para Consumo Humano 
O controlo de cianobactérias e consequentemente de cianotoxinas pode ser realizado em 
diversas etapas do sistema de abastecimento de água para consumo humano desde a 
captação até à distribuição.  
A longo prazo, a melhor forma de impedir o aparecimento de blooms de cianobactérias nas 
captações superficiais passa pela prevenção da eutrofização dos meios hídricos naturais. Em 
alternativa, a gestão das bacias hidrográficas pode passar pela modificação das condições 
físicas das massas de água de forma a favorecer o aparecimento de outros grupos 
fitoplanctónicos em vez das cianobactérias (Hrudey et al., 1999). Este objectivo pode ser 
conseguio de várias maneiras, geralmente através da destratificação artificial com recurso a 
sistemas de arejamento por ar difuso ou através de arejadores mecânicos superficiais 
(Brookes et al., 2002). A destruição dos vácuolos gasosos por meio da radiação ultra-sónica 
é outra técnica emergente para tratamento de blooms de cianobactérias (Nakano et al., 
2001 e Lee et al., 2002). 
As técnicas de curto-prazo envolvem o posicionamento das tomadas de água, a captação a 
diferentes cotas seleccionando a água que apresente melhor qualidade (FNSACA, 2003; 
Coelho, 2009; Westrick et al., 2010), sistemas de filtração em margens (bank filtration) 
(Falconer, 2005; Sens, 2006) e o recurso a barreiras múltiplas para restringir os movimentos 
das escumas (Hrudey et al., 1999; FNSACA, 2003; Falconer, 2005). Estes métodos podem ser 
usados para diminuir a quantidade de cianobactérias na água bruta, reduzindo 
consequentemente a quantidade de toxinas intracelulares na água que aflui a uma estação 
de tratamento de água (ETA). 
O tratamento químico com algicidas, como por exemplo o sulfato de cobre, foi considerada 
a medida preferencial para controlar as cianobactérias nas massas de água durante muitos 
anos (FNSACA, 2003; Freita, 2008), mas começaram a surgir sérias objecções à sua aplicação 
devido ao aumento de toxicidade ambiental (Svercek & Smith, 2004). Os algicidas só devem 
ser utilizados nas fases iniciais do desenvolvimento do bloom, quando o número de células 
é baixo, de forma a minimizar a quantidade de toxinas intracelulares libertadas (FNSACA, 
2003; Freitas, 2008; Antoniou, 2010), uma vez que se provou que as toxinas permanecem 
nos meios hídricos durante semanas ou mesmo meses (Jones et al., 1994, 1995; Jones & 
Orr, 1994; Lahti et al., 1997). Além disso, a sua aplicação provoca o aparecimento de 
espécies cada vez mais resistentes ao tratamento (Freitas, 2008). 
A última etapa relativa ao controlo de cianobactérias e respectivas toxinas realiza-se nas 
ETAs. Dependendo de ter ocorrido a lise celular a montante (nos meios hídricos), as toxinas 




podem afluir a uma ETA sob a forma intra - ou extracelular. Após a afluência da água 
contendo toxinas à ETA é possivel recorrer a diferentes métodos de remoção que envolvem 
a combinação de processos (químicos e/ou biológicos) e operações unitárias (físicos). 
  
As toxinas intracelulares podem ser retiradas pela remoção das próprias células, devendo 
ser identificada a melhor estratégia operacional a aplicar para a remoção destas toxinas: se 
esta se vai basear na remoção das toxinas intracelulares ou se vai ser provocada a lise das 
células para posteriormente se eliminarem as toxinas extracelulares (Hart et al., 1998; 
Campinas et al., 2002).  
 
Os processos unitários podem transformar as toxinas, reduzindo assim o problema de 
qualidade da água, garantindo a aparente destruição das toxinas. Contudo, deve-se ter a 
certeza que a transformação não origina subprodutos intermédios ou finais tóxicos (Svercek 
& Smith, 2004). 
 
Segundo Falconer (2005) a prioridade é a remoção de células vivas nas linhas de 
tratamento, tendo em conta que a maioria das microcistinas, nodularinas e uma 
percentagem substancial de cylindrospermopsinas estão contidas no interior das células. 
 
3.1. Tratamentos Convencionais  
3.1.1. Coagulação-Floculação 
A coagulação é um processo que tem por objectivo destabilizar as partículas em suspensão, 
facilitando a sua aglomeração. Na prática, consegue-se por mistura rápida e dispersão de 
produtos químicos (Alves, 2007). A floculação é uma operação que tem por objectivo 
promover o contacto, através de uma mistura lenta, das partículas destabilizadas e 
favorecer a sua agregação em flocos facilmente sedimentáveis (Alves, 2007).  
Os químicos usados na coagulação incluem vários sais metálicos de alumínio e de ferro, 
bem como alguns polielectrólitos. As doses desses químicos são determinadas de forma 
rotineira por meio de ensaios “jar test”; no entando, Muchet & Bonnélye (1998) sugeriram a 
utilização do potencial Zeta (medição da mobilidade electroforética das células) como 
critério para a optimização da dosagem de coagulante em vez da minimização da turvação, 
uma vez que as cianobactérias são as últimas células de fitoplâncton a serem removidas 
quando se utilizam doses inadequadas de coagulante. A dose de coagulante também deve 
ser determinada em função do número de células de algas e da alcalinidade da água 
(Falconer, 2005). Os mecanismos de coagulação variam conforme o tipo de algas: se forem 
esféricas ocorre através da adsorção e neutralização de carga enquanto que se forem 




filamentosas ou grandes dá-se pelo aprisionamento das partículas num precipitado 
(Bernhardt & Clasen, 1991; 1994).  
Alguns estudos avaliaram a coagulação como forma de remoção das toxinas dissolvidas. 
Rositano & Nicholson (1994) usaram três coagulantes diferentes (sulfato férrico, sulfato de 
alumínio e policloreto básico de alumínio) para remover microcistinas dissolvidas, mas sem 
sucesso. Outras investigações obtiveram níveis baixos de remoção de microcistinas (entre 0 
e 39%), quando 60 mg/L sulfato de alumínio foi utilizado numa pequena ETA (Lambert et al., 
1996). Outros tinham como objectivo a remoção das toxinas intracelulares através da 
eliminação das células das cianobactérias (Chow et al., 1998). Estes estudos concluíram que 
a coagulação por meio de sulfato de alumínio e de sulfato férrico e a floculação eram 
eficazes na remoção de 99,9% (3-log) de células de cianobactérias sem danificar 
significativamente a integridade das membranas, ainda que a espécie Anabaena circinalis 
fosse mais susceptível a sofrer danos do que a espécie Microcystis aeruginosa. Embora o 
tratamento químico e a agitação mecânica não tenham danificado as células nem tenham 
contribuído para a libertação adicional de toxinas intracelulares, o sulfato férrico pareceu 
estimular o crescimento de dois tipos de cianobactérias tóxicas, sugerindo desta forma que 
o ferro actuaria como nutriente limitante na água testada (Chow et al., 1998). Mais uma 
vez, nenhum destes coagulantes demonstrou ser promissor na remoção de toxinas 
dissolvidas. 
3.1.2. Decantação 
A selecção do decantador pode produzir efeito nos níveis de remoção de células. Segundo 
Mouchet & Bonnélye (1998) os decantadores de manto de lamas são substancialmente 
mais eficientes do que os decantadores convencionais (decantadores estáticos) porque 
permitem tempos de floculação mais longos. Embora este trabalho experimental se tenha 
baseado em dados de climas quentes, obteve-se uma remoção 90% de toxinas de 
cianobactérias. Descobriu-se que, a lise das cianobactérias e a libertação de cianotoxinas 
ocorre na lama (da decantação), após o número total de células ter sido reduzido para 
metade do valor inicial em apenas 2 dias, sendo acompanhado pela imediata libertação de 
toxinas das células senescentes (Drikas et al., 2001a; 2001b). Este facto demonstrou que a 
gestão de lamas é importante na sedimentação em larga escala, tal como a recirculação de 
sobrenadantes das lamas desidratadas a montante da linha de tratamento.  
 
Por vezes utiliza-se a flotação como etapa de decantação após a coagulação-floculação, se a 
água apresentar baixa turvação e alto índice de cor, o que provoca a formação de flocos 
menos densos, que flutuam melhor do que sedimentam (Letterman, 1999). A separação 
efectua-se pela acção de microbolhas geradas na fase líquida. As bolhas de gás associam-se 




à matéria em suspensão e a força exercida é suficiente para fazer com que a partículas 
sejam transportadas até a superfície do líquido (Metcalf & Eddy, 2003). Este operação 
denomina-se flotação por ar dissolvido (FAD) e é geralmente mais eficiente no tratamento 
de água ricas em algas do que a sedimentação convencional (Letterman, 1999).  
 
Hrudey et al. (1999) citaram diversos estudos em que com o tratamento por FAD se 
obtiveram níveis de remoção de, aproximadamente, 80% para Microcystis spp., de 100% 
para Anabaena spp., mas de apenas 30% para Oscillatoria. Hrudey e colaboradores (1999) 
também afirmaram que o FAD pode remover mais células intactas, uma vez que a lama é 
removida mais frequentemente do que a que sedimenta em tanques de fluxo horizontal, 
onde as algas podem senescer e entrar em lise. É necessário efectuar mais pesquisas para 
avaliar o impacto da frequência de remoção de lamas nos níveis de toxinas durante a fase 
de decantação. 
3.1.3. Filtração (rápida, lenta e em margens) 
A filtração é uma operação unitária que tem como objectivo a remoção de partículas em 
suspensão por passagem da água que as contém por um meio poroso (Alves, 2007). A 
filtração rápida utiliza uma variedade de meios granulares e pode incluir a filtração directa 
(sem decantação) ou filtração convencional (com decantação prévia). 
Mouchet & Bonnélye (1998) referiram que a filtração directa não é geralmente satisfatória 
na remoção de células de cianobactérias, a menos que sejam aplicados filtros multicamada 
(diversos meios de enchimento filtrantes) e pré-tratamento químico adequado. Lambert et 
al. (1996) concluíram que a remoção de microscistinas (14 a 60%) por meio de um filtro de 
dupla camada – areia e antracite – etapa seguida da coagulação-floculação com sulfato de 
alumínio era inconsistente. 
Teoricamente a filtração por areia não deve conseguir remover as toxinas dissolvidas. 
Hoeger et al. (2001) encontraram células de cianobactérias intactas após a fase de filtração, 
o que significa que as toxinas intracelulares representavam a maior parte do total de 
microcistinas na água. Como tal, uma questão operacional a considerar é o efeito que uma 
filtração extensa pode produzir nas células de cianobactérias contida na água afluente; a 
senescência e a lise das células aprisionadas no meio filtrante podem provocar a libertação 
de toxinas para água filtrada.  
A promoção de um escoamento lento através de uma camada de areia fina permite que as 
partículas de maiores dimensões fiquem retidas à superfície do filtro. As impurezas formam 
uma película com uma superfície total de poros muito elevada, constituída por bactérias, 
algas e protozoários. A esta camada superficial chama-se schumtzdecke ou biofilme, a qual 




permite a combinação de efeitos dos processos físicos e biológicos (Alves, 2007, Svercek & 
Smith, 2004). Este biofilme permite alguma degradação de substâncias dissolvidas 
(Hendricks, 1991).  
A biodegradação de microcistinas está bem descrita (Jones et al., 1994; Jones & Orr, 1994; 
Rapala et al., 1994; Lam et al., 1995b; Cousins et al., 1996; Park et al., 2001; Christofeersen 
et al., 2002), com etapas enzimáticas específicas e bem caracterizadas (Bourne et al., 1996), 
pelo que é razoável esperar alguma biodegradação na filtração lenta. Grützmacher et al. 
(2002) descobriram que mais de 90% de microcistinas dissolvidas foram eliminadas pela 
filtração lenta, a temperaturas moderadas, essencialmente devido à biodegradação na 
parte superior ou interior do filtro. O contacto prévio do biofilme com as microcistinas 
parece reduzir o tempo de contacto necessário para degradar as toxinas e os níveis de 
remoção decrescem com a diminuição da temperatura, provavelmente devido ao atraso da 
biodegradação. Outros autores descobriram taxas variáveis de remoção de microcistinas e 
anatoxina-a (Keijola et al., 1988).  
Segundo Mouchet & Bonnélye (1998), os filtros lentos podem remover 99% de células de 
fitoplanctónicas, embora a obstrução do filtro seja um problema potencial (Hendricks, 
1991). A acumulação de células de cianobactérias nos filtros pode provocar a sua lise e a 
libertação de maiores quantidades de toxinas para a água. 
A filtração em margens ou bank filtration é um processo de pré-tratamento alternativo à 
filtração directa ou aos processos convencionais de tratamento de água. Nesta técnica as 
massas de água superficiais são inicialmente filtradas através dos sedimentos naturais 
adjacentes (margens) de modo a alcançar-se um determinado nível de qualidade da água 
para consumo.  
Ensaios realizados à escala laboratorial têm demonstrado que tanto a adsorção como a 
degradação de microcistinas podem ocorrer em sedimentos de lagos e em solos (Falconer, 
2005). Lahti et al. (1996) obtiveram uma remoção de toxinas dissolvidas superior a 90% 
após filtrarem durante uma semana, em colunas de sedimentos oriundas de um lago, água 
proveniente do mesmo lago à qual foram adicionadas microcistinas e culturas de 
Microcystis. Miller & Fallowfield (2001) sugeriram que a biodegradação de hepatotoxinas foi 
a etapa limitante do processo, uma vez que adsorção das toxinas foi muito superior à sua 
biodegradação nos filtros utilizados. Este facto deveu-se, provavelmente, à dificuldade em 
optimizar as condições de filtração nas margens, para além da selecção do local adequado. 
Para que haja uma eficiente remoção das toxinas, a longo prazo, tem de ocorrer 
simultaneamente a sua adsorção e degradação (Falconer, 2005).  
 




3.1.4. Adsorção por Carvão Activado 
A utilização do carvão activado no tratamento de água tinha inicialmente como objectivo a 
remoção de problemas de sabor e odor, que também podiam ser causados por 
cianobactérias (Letterman, 1999). Existem dois tipos principais de carvão activado que se 
utilizam no tratamento da água (ETAs) para a remoção de substâncias oxidáveis (Mano, 
2005). Para uso descontínuo recorre-se geralmente ao carvão activado em pó (CAP) 
consoante as necessidades, enquanto que o carvão activado granulado (CAG) é 
normalmente utilizado em leitos filtrantes (Alves, 2007; Mano, 2005).  
Os carvões activados são invariavelmente microporosos na natureza - dimensão do poro 
inferior a 2nm (Svrcek & Smith, 2004; Alves, 2007). A presença adicional de mesoporos 
(dimensão entre 2 e 50 nm) é menos comum, sendo o nível de mesoporosidade 
influenciado pela matéria-prima e pela forma de activação do carvão (Letterman, 1999; 
Alves, 2007).  
Tem sido prestada mais atenção ao CAG que ao CAP, uma vez que o primeiro é utilizado em 
colunas ou leitos que permitem uma maior capacidade de adsorção e um controlo do 
processo mais simples. O custo mais elevado do CAG é compensado por uma melhor 
eficiência, especialmente na remoção contínua de matéria orgânica. O início e o 
desenvolvimento da actividade biológica no CAG podem ser vantajosos na decomposição 
adicional de moléculas orgânicas (Alves, 2007; Svrcek & Smith, 2004). 
Num dos primeiros estudos relativos ao tratamento de água contendo cianotoxinas, 
Hoffman (1976) usou o carvão activado com grande resultado para remoção de dois 
péptidos desconhecidos de toxinas de um bloom de M. aeruginosa. As duas fracções de 
microcistinas perderam o seu potencial tóxico após ter sido efectuado o tratamento de 
água com doses de 80 mg/L e 800 mg/L de CAP – as quais são muito superiores às 
geralmente utilizadas em ETAs (5 a 50mg/L). A dose necessária parecia depender da fracção 
de microcistina testada, no entanto não é possível obter nenhum esclarecimento 
complementar relativamente aos factores que influenciaram este mecanismo, uma vez que, 
à época do ensaio, as toxinas ainda não estavam caracterizadas. Como apenas era 
necessário um décimo da dose para eliminar umas das fracções de microcistina em estudo, 
Lawton & Robertson (1999) após analisarem os resultados obtidos no trabalho 
experimental de Hoffman, sugeriram que as microcistinas desconhecidas deviam ser de 
diferentes variantes apresentando portanto comportamentos de adsorção/absorção muito 
divergentes, possivelmente devido às suas diferentes polaridades – as moléculas com 
polaridade baixa são melhor adsorvidas no carvão activado (Alves, 2007). A perda de 
toxicidade foi comprovada, por Hoffman, em estudos in vivo com ratinhos. 




Uma série de estudos efectuados nos últimos 15 anos investigaram a adequação de uma 
gama de carvões e respectivas doses. Alguns estudos efectuados nos finais dos anos 80 e 
início dos anos 90 concentraram-se nas doses necessárias de CAP para remover 
cianobactérias tóxicas em processos convencionais de tratamento de águas. Keijola et al. 
(1988) e Himberg et al. (1989) utilizaram uma mistura de hepatotoxinas de Microcystis spp. 
para simular as condições de um bloom e uma espécie de cianobactéria do género 
Anabaena para fornecer o neurotóxico anatoxina-a. A adição de 5mg/L de CAP no processo 
de coagulação, em ensaios à escala laboratorial, promoveu a remoção de mais de 34% das 
toxinas de Microcystis spp. e mais de 50% da neurotoxina. À escala piloto, a dosagem de 
CAP de 20mg/L, após tratamento convencional com pré-ozonização, resultou em reduções 
superiores a 90% de toxinas provenientes de um bloom de M. aeruginosa. Outros estudos 
concluiram que doses superiores a 20mg/L de CAP são muitas vezes necessárias para se 
alcançar uma remoção quase completa de microcistinas (Bruchet et al., 1998; Hart et al., 
1998). 
As análises realizadas a diversos tipos de carvão activado concluíram que o mais eficiente na 
remoção de microcistinas é aquele cuja matéria-prima deriva de madeira (Falconer, 2005). 
Fawell et al. (1993) usaram pela primeira vez CAP com origem em carvão, madeira e casca 
de coco, em doses que variavam entre 0 e 110 mg/L, em ensaios “jar test” com cloreto 
férrico. O CAP com origem em madeira demonstrou ter uma capacidade claramente 
superior de remoção de toxinas, sendo que 20 mg/L de CAP removiam 85% de toxina de 
uma água que continha microcistina-LR, enquanto que os restantes tipos de carvão testados 
apenas eliminaram 40%.  
Donati et al. (1994) também avaliaram a capacidade de remoção de toxinas por diferentes 
tipos de CAP, partindo de uma concentração inicial de microcistina-LR de 50µg/L. 
Concluíram que era necessário um tempo de contacto de 30 min com uma dose de 25mg/L 
de CAP para se atingir uma remoção de 98%, enquanto que com uma dose de 50mg/L de 
CAP de casca de coco (o adsorvente mais pobre) se atingia uma remoção de apenas 60%. 
Estes autores concluiram que é o volume de mesoporos (diâmetro entre 2 a 50 nm) do 
carvão activado que condiciona a eficiência de adsorção, uma vez que o diâmetro estimado 
das microcistinas varia entre 1,2 e 2,6 nm. Não foi encontrada nenhuma correlação entre o 
volume de microporos (com diâmetro inferior a 2nm) e a adsorção, o que sugere que as 
moléculas das toxinas têm uma dimensão demasiado grande para poderem serem retidas 
nestes poros, impedindo desta forma a adsorção. Os carvões de origem em madeira contêm 
inúmeros mesoporosos pelo que evidenciaram maiores eficiências de remoção, ao contrário 
dos de casca de coco que apresentaram baixo teor de mesoporos e reduzida eficiência.  




Estudos posteriores comprovaram a eficiência do CAP com origem em madeira na adsorção 
de microcistina-LR (Warhurst et al., 1997). A aplicação do modelo de difusão de 
transferência de massas permitiu prever as doses de CAP a utilizar na remoção das 
microcistina-LR e -LA, possibilitando assim a selecção das doses sazonais correctas de CAP 
perante a ocorrência de blooms de cianobactérias tóxicas (Cook & Newcombe, 2002). A 
eficiência de adsorção de quatro variantes de microcistinas é diferente, apresentando a 
seguinte ordem de facilidade de remoção: RR>YR>LR>LA (Cook & Newcombe, 2002).  
A presença de matéria orgânica (m.o.) reduz a capacidade de adsorção do carvão activado, 
uma vez que esta compete com as microcistinas pelos mesmos sítios activos, reduzindo não 
só a taxa inicial como o nível máximo de adsorção destas toxinas (Donati et al., 1994; 
Bruchet et al., 1998; Falconer, 2005). Mais uma vez, o CAP derivado de madeira 
demonstrou melhor desempenho para acomodar não só microcistina-LR como também 
m.o. com dimensões semelhantes, tendo registado uma menor redução da adsorção da 
microcistina (Svrcek & Smith, 2004). Problemas com quantidades elevadas de m.o. são 
particularmente importantes na remoção de cianotoxinas, porque a senescência de um 
bloom estará associada a uma elevada quantidade de carbono na água proveniente dos 
componentes biológicos das células de cianobactérias (Lawton & Robertson, 1999). 
O CAG também mostrou um bom desempenho na remoção de cianotoxinas. Os testes com 
CAG, efectuados à escala piloto, por Bruchet e colaboradores (1998) evidenciaram uma 
remoção superior a 90% de microcistinas (concentrações iniciais> 50 µg/L) em 7000m3 de 
água tratada num filtro CAG e 12000m3 noutro filtro. A partir destes volumes, as eficiências 
do CAG diminuíram entre 49% e 63% devido, provavelmente, à saturação do carvão por 
carbono orgânico dissolvido (COD). 
Hart et al. (1998) efectuaram testes dinâmicos em coluna para simular o comportamento 
do CAG sob condições variáveis. Os resultados demonstraram que os tempos de 
breakthrough previstos para quatro tipos de carvão seriam bastante curtos se utilizados 
continuamente com águas contendo microcistinas entre 5 e 20 µg/L. Lambert et al. (1996) 
realizaram ensaios com coluna de CAG em ETAs durante 5 meses para avaliar a adsorção de 
microcistinas constatando que a m.o. competia com a microcistina-LR pelos mesmos sítios 
activos, reduzindo a capacidade do CAG em adsorver a toxina.  
Embora Lambert et al. (1996) não tenham observado, num período de um mês, 
biodegradação de microcistinas por um biofilme existente num leito de CAG, outros foram 
capazes de atribuir alguma capacidade de remoção de microcistinas à actividade biológica 
(Bruchet et al., 1998; Hart et al., 1998). Hart et al. (1998) recorreram a testes à escala piloto 
para demonstrar que uma camada de CAG biologicamente activa consegue degradar 
completamente as toxinas, quer através da adsorção, quer através do processo de 




biodegradação, desde que o tempo de contacto seja suficientemente longo para permitir a 
actividade biológica (superior a 15 min). 
Num outro estudo cujo o objectivo era a determinação da biofiltração das microcistinas  -LR 
e -LA, Newcombe et al. (2002) utilizaram uma coluna de CAG, à escala laboratorial, com um 
período de actividade de 6 meses. O CAG “usado” demonstrou uma capacidade de remoção 
relativamente baixa no início do estudo mas, após algumas semanas, a concentração de 
microcistinas no efluente (à saída do leito) era inferior ao limite de detecção, sugerindo que 
o biofilme se tinha adaptado às microcistinas e estava a degradá-las.  
Os estudos anteriormente referidos demonstraram que a adsorção por carvão activado 
pode ser aplicada com sucesso à redução parcial de elevados níveis de cianotoxinas. No 
entanto, é de notar que esta remoção é apenas física – e que as toxinas permanecem 
adsorvidas no carvão activado até à sua degradação por via biológica ou química. 
3.1.5. Oxidação por Permanganato de Potássio 
O permanganato de potássio foi utilizado pela primeira vez como forma de tratamento 
químico da água na cidade de Londres em 1913 (Galvin & Mellado, 1998) e tem vindo a ser 
aplicado em larga escala nos Estado Unidos da América e na Europa desde os anos 60 
(Letterman, 1999). É um agente oxidante forte capaz de destruir compostos orgânicos e 
microrganismos, e pode ser adicionado na fase de pré-oxidação ou durante o processo de 
tratamento (Svrcek & Smith, 2004).  
Fawell et al. (1993) descobriram que o permanganato de potássio era um oxidante eficaz na 
redução de concentrações de microcistinas, quando aplicado tanto em água bruta como em 
água tratada. Estudos posteriores realizados por Rositano et al. (1998) concluíram que com 
2mg/L de permanganato de potássio se obtinha uma remoção de 1mg/L de microcistina-LR, 
após um tempo de contacto 10 min. Uma pesquisa mais recente realizada em várias ETAs 
no Winconsin, EUA, demonstrou que a adição de permanganato de potássio como forma de 
pré-tratamento químico reduzia as microcistinas em cerca de 61% (Karner et al., 2001). Dois 
outros estudos concluíram que o permanganato induz a lise das células e aumenta os níveis 
de cianotoxinas em solução (Lam et al., 1995; Schmidt et al., 2002). Não se observou 
redução das toxinas por oxidação (Schmidt et al., 2002). Apesar de, aparentemente ser 
promissor o uso do permanganato de potássio para a destruição de microcistinas, devem 
ser cuidadosamente estudadas estratégias de doseamento e tempos de contacto, além de 
investigada a possibilidade de formação de sub-produtos perigosos (Svrcek & Smith, 2004; 
Campinas et al., 2002; FNSASA, 2003). 




3.1.6. Cloração  
O cloro é o agente químico mais frequentemente utilizado para a redução de 
microrganismos (Svrcek & Smith, 2004). Os estudos iniciais sobre a aplicação de cloro para a 
remoção de microcistinas foram realizados por Hoffman (1976) e posteriormente por 
Keijola et al. (1988) e Himberg et al. (1989). Contudo, estes estudos demonstraram que a 
cloração não era eficaz na destruição de toxinas, mesmo com as doses substanciais (5 mg/L) 
utilizadas por Hoffman. Este facto talvez fosse devido à acção do pH, que influência as 
concentrações de ácido hipocloroso (relativamente baixas, neste caso), ou ao consumo de 
cloro pela matéria orgânica, pelo que a quantidade era insuficiente para a oxidação das 
microcistinas.  
Nicholson e colaboradores (1994) investigaram o efeito do pH na cloração dos péptidos 
cíclicos hepatotóxicos, tendo verificado uma dependência entre este e a eficiência de 
destruição. Os mesmos investigadores, em 1993, conseguiram obter a destruição de 
hepatotoxinas produzidas por M. aeruginosa e Nodularia spumigena, com um tempo de 
contacto de 30 min e uma concentração de cloro residual de 0,5 mg/L (Nicholson et al., 
1993) com um pH inferior a 8 (Svrcek & Smith, 2004). Ocorreu uma redução da destruição 
de toxinas para valores de pH superiores a 8, que se atribuiu ao decréscimo das 
concentrações de ácido hipocloroso. Por exemplo, a eficiência de destruição de toxinas 
alterou-se de 79% com um pH de 7 para 0,4% com um pH de 10 (Svrcek & Smith, 2004). 
Rositano et al. (1998) mostraram que mais de 70% de microcistina-LR a uma concentração 
de 1mg/L podia ser removida com 2mg/L de cloro, ao fim de 10 min.  
Tsuji et al. (1997) provaram que a microcistina-LR podia ser facilmente decomposta pela 
cloração com hipoclorito de sódio e que a decomposição dependia da dose de cloro livre 
(Cl2). Estes autores demonstraram que uma dose de 2,8 mg/L de Cl2 livre removia 99% de 
toxinas após 30 min; contudo, utilizaram concentrações de toxinas 100 vezes superiores ao 
nível possivelmente presente durante um bloom e recorreram também à água destilada nos 
seus ensaios. O excesso de microcistina-LR associado à inexistência de outros constituintes 
físicos e químicos que exigissem a oxidação potencial por cloro, pode ter conduzido a 
resultados que induzem em erro, quer em termos de doseamento quer em termos de 
tempos de contacto necessários para a remoção de microcistinas. 
Foram realizadas tentativas com outros compostos de cloro com pouco sucesso. A aplicação 
de cloraminas não se revelou eficaz na destruição de microcistinas e nodularinas, mesmo 
após um tratamento com 5 dias de duração e com uma solução de 20mg/L de cloramina. 
Este facto sugere que numa água com carência de cloro combinado o tratamento de 
remoção de hepatotoxinas pode ser mais difícil (Nicholson et al., 1994). Fawel et al. (1993) 




citam um estudo em que o dióxido de cloro foi ineficiente na destruição de microcistinas 
intracelulares quando doseado a 10mg/L, e eram necessárias doses de 6mg/L para se obter 
80% de remoção. Contudo, doses elevadas deste agente de desinfecção têm custos 
proibitivos (Svrcek & Smith, 2004).   
Apesar da cloração parecer ser eficiente na destruição de microcistinas, nodularinas, 
saxitoxinas e cylindrospermopsinas em diferentes intervalos de pH, ainda foram realizados 
poucos trabalhos acerca da caracterização dos subprodutos da cloração (Svrcek & Smith, 
2004). Contudo, alguns estudos realizados em cobaias demonstraram que as microcistinas e 
as nodularinas perdem toxicidade com doses de cloro acima de 1,0 e 0,5 mg/L, 
respectivamente (Nicholson et al., 1994). Além disso, as microcistinas perdem, não só o seu 
carácter de toxicidade como a sua capacidade mutagénica via inibição da fosfatase proteica 
(Tsuji et al., 1997). Os bioensaios em cobaias também demonstraram a perda de toxicidade 
aguda de saxitoxinas após a cloração (Newcombe & Nicholson 2002; Nicholson et al., 2003). 
A cloração também reduz a toxicidade aguda da cylindrospermopsina numa ou duas ordens 
de magnitude, no entanto os subprodutos resultantes demonstraram causar lesões 
hepáticas e genotoxicidade (Shaw et al., 2001). Senogles-Derham e colaboradores (2003) 
realizaram uma série de testes de toxicidade a longo prazo, administrando a cobaias 
soluções cloradas contendo microcistinas, saxitoxinas e cylindrospermopsinas por via oral, 
por um período de tempo entre 90 e 170 dias. Embora não tenham verificado o aumento de 
tumores cancerígenos, foi detectada a vacuolização gorda em 40% dos animais do sexo 
masculino tratados com cylindrospermopsina clorada. Estes autores sugeriram que 
deveriam ser realizadas análises posteriores para se verificar os efeitos dos compostos não 
genotóxicos provenientes da cloração das cianotoxinas (Senogles-Derham et al., 2003). 
Deve ser evitada a pré-cloração da água que contenha células de cianobactérias devido à 
libertação de toxinas durante a lise celular (Falconer, 2005; Westrick et al., 2010). A 
eficiência de filtração a jusante da cloração utilizada como forma de oxidar as cianotoxinas, 
vai depender da adequada optimização dos processos de tratamento a montante, cujo 
objectivo seja a remoção de compostos orgânicos que reagem com cloro e formam 
subprodutos da desinfecção (FNSASA, 2003). Estão em curso trabalhos com vista à criação 
de uma tabela de valores Ct (Concentração – tempos de contacto) para a inactivação da 
microcistina-LR (Harrington, 2002; Zeier et al., 2003). 
3.1.7. Sequências de Tratamentos Convencionais 
As sequências dos tratamentos convencionais consistem na combinação de coagulação, 
floculação, decantação e filtração. Enquanto que a maioria dos estudos que envolvem a 
remoção de cianobactérias avaliam os processos/operações unitárias individualmente, 




alguns trabalhos estudaram a eficiência de uma sequência de tratamento na redução de 
toxinas. 
Hoffman (1976) realizou o primeiro trabalho escrito relacionado com a remoção de 
Microcystis aeruginosa da água, ainda antes da caracterização das diferentes toxinas em 
termos de estrutura molecular e dos seus efeitos na saúde. A capacidade de remoção 
através de processos e operações unitárias como a coagulação, floculação, sedimentação, 
filtração e desinfecção por cloro foi inferior aos “níveis activos” das toxinas. 
Keijola et al. (1988) e Himberg et al. (1989) fundamentaram as conclusões acima referidas, 
demonstrando que a coagulação por sulfato de alumínio ou por cloreto férrico e a 
floculação combinada com filtração por areia e com cloração eram incapazes de uma 
remoção significativa de hepatotoxinas. As doses de sulfato de alumínio variavam entre 36 
e 71 mg/L resultando numa remoção de microcistinas entre 11 e 32% enquanto que, a 
utilização de cloreto férrico, a 55mg/L obteve apenas uma remoção de 9 a 16%. Embora não 
sendo muito eficiente na remoção de toxinas, a presença destas não inibiam a redução 
típica de outros parâmetros de qualidade da água, como por exemplo a turvação. A 
inexistência de remoção de toxinas nestes ensaios deveu-se provavelmente ao facto das 
investigações incidirem sobre as toxinas provenientes da lise das células de cianobactérias, 
portanto extracelulares e dissolvidas. Ficou demonstrado que os processos de coagulação-
floculação e as operações de filtração são incapazes de uma efectiva remoção de toxinas 
dissolvidas e que, a matéria orgânica existente na água deve ter provocado uma carência de 
cloro adicional tornando a cloração ineficiente (Svrcek & Smith, 2004; Campinas et al., 
2002). Estes estudos dão uma visão pouco realista das sequências dos tratamentos 
convencionais, visto que as estações de tratamento de água para abastecimento usam 
normalmente fontes de água que contém tanto células intactas como toxinas dissolvidas. 
Embora nestes estudos prévios tenha ficado demonstrada a baixa capacidade de remoção 
de toxinas devido ao facto de se apresentarem na forma extracelular, outros trabalhos 
provaram que, em condições de normal funcionamento, estas sequências de tratamentos 
são capazes de remover cianotoxinas. Lambert e colaboradores (1996) verificaram que 
numa ETA em Alberta, que recorria à coagulação, floculação, decantação e filtração com 
leitos de dupla camada, se obtinha uma remoção de 50 a 60% de microcistinas. Estes níveis 
mais elevados de remoção deviam-se provavelmente à elevada percentagem de toxinas 
intracelulares e à capacidade da sequência de tratamento convencional para remover 
células intactas. Schmidt et al. (2002) também demonstraram a redução de microcistinas 
totais em diversas combinações de operações unitárias à escala piloto: coagulação-
floculação-filtração (87 a 94 de remoção), permanganato-coagulação-floculação-filtração 
(31 a 59%), CAP-coagulação-floculação-filtração (92 a 99%), pré-ozonização-coagulação-




floculação-filtração (73 a 93%) e pré-ozonização-CAP-coagulação-floculação-filtração (95 a 
97%). Tendo em conta que as percentagens apresentadas dizem respeito à remoção de 
microcistinas totais, há que considerar que diferentes combinações de tratamento resultam 
em diferentes níveis de indução de lise celular na linha de tratamento. No caso da 
coagulação-floculação-filtração os níveis de microcistinas extracelulares aumentaram em 
0,4 µg/L no efluente do filtro, indicando danos nas células de cianobactérias. Um estudo 
efectuado por Karner e colaboradores (2001) aferiu, em cinco ETAs, a eficácia na remoção 
de microcistinas em diferentes fases do processo de tratamento, que incluíam combinações 
de pré-tratamento, CAP, coagulação-floculação, sedimentação, amaciamento, 
recarbonatação, filtração rápida por areia, fluoretação e desinfecção por cloro. Uma vez 
que não é feita a diferenciação entre toxinas intra- e extracelulares, a percentagem total de 
redução de concentrações de microcistinas (90 a 99,9%) observada pode dever-se ao 
elevado número de químicos usados e às barreiras físicas presentes em cada uma das 
diferentes ETAs estudadas.  
Rapala et al. (2002) descobriram que as maiores reduções em concentrações de 
endotoxinas ocorrem nas fases iniciais de tratamento – 83 a 86% através da coagulação, 
sedimentação e filtração por areia – sugerindo que os processos de redução de material 
particulado também removem endotoxinas em grande medida. É necessário realizar mais 
pesquisa para se atingir a optimização do tratamento de remoção das endotoxinas, de 
forma a minimizar a lise celular durante o tratamento (Svrcek & Smith, 2004). 
3.2. Tratamentos Avançados 
O uso de métodos alternativos mais avançados para a remoção ou transformação de 
cianotoxinas tem vindo a ser investigados nos últimos 15 anos com diferentes graus de 
sucesso. Estas opções de tratamento incluem filtração por membranas, ozono, fotólise por 
radiação UV e processos de oxidação avançados. 
3.2.1. Filtração por membranas 
Os processos de separação baseiam-se na utilização de membranas semipermeáveis que 
dividem o afluente em duas fracções: um permeado, que contém qualquer material que 
passe através das membranas e um concentrado, que retém os materiais separados (Svrcek 
& Smith, 2004). O enorme potencial das membranas resulta da sua capacidade universal de 
tratamento e do custo competitivo (Letterman, 1999). Os processos de separação por 
membrana com aplicação imediata nos tratamentos de água para consumo são 
microfiltração, ultrafiltração, nanofiltração e osmose inversa. As membranas de baixa 
pressão, que são a microfiltração (MF) e a ultrafiltração (UF), estão a tornar-se métodos de 




tratamento correntes em ETAs de pequena e média dimensão em alternativa aos processos 
de filtração. As membranas de alta pressão, osmose inversa (OI) e nanofiltração (NF), são 
capazes de remover toxinas extracelulares dissolvidas devido ao seu baixo peso molecular 
de corte (o peso molecular de corte da OI é de aproximadamente 100 Da), o peso molecular 
médio da microcistina é de 996 Da. Embora, teoricamente, a MF e a UF sejam incapazes de 
remover as toxinas dissolvidas, podem ser adequadas à remoção das toxinas intracelulares 
através da separação física das células das cianobactérias da água (Falconer, 2005; Svrcek & 
Smith, 2004; Westrick et al., 2010). 
Neumann & Weckesser (1998) investigaram o desempenho de membranas OI na remoção 
das microcistinas -LR e -RR contidas em água potável e salgada (3000 ppm NaCl), obtendo 
níveis de retenção superiores a 95 e 99%, respectivamente para cada tipo de água. A 
concentração inicial de microcistinas -LR e -RR situava-se entre 70 e 130µg/L.  
Num estudo citado por Fawell et al. (1993), foi utilizada uma membrana de nanofiltração 
para remover microcistinas da água. Esta NF em particular tinha um peso molecular de 
corte nominal de 200 Da, e as experiências foram conduzidas com uma razão de 
permeado/concentrado de um para quatro. Os resultados indicaram que se obteve uma 
rejeição completa de microcistinas e que não houve acumulação de toxinas na superfície da 
membrana. Muntisov & Trimboli (1996) também recorreram, com êxito, à nanofiltração 
para remover 8 µg/L de microcistinas-LR e nodularinas provenientes de água fluvial com 
grande conteúdo em toxinas. Outros investigadores demonstraram que a aplicação final da 
NF após os tratamentos convencionais é capaz de remover 82 a 99% de microcistinas-LR de 
uma água superficial, e que sete de um total de oito membranas testadas removeram mais 
de 94% das toxinas (Simpson & MacLeod, 2002; Smith et al., 2002).  
Chow e colaboradores (1997) realizaram um estudo exaustivo cujo objectivo era a avaliar a 
capacidade de filtração “cross flow” e “dead end” de membranas MF e UF planas na 
remoção de células e de toxinas de água com um bloom de Microcystis aeruginosa. Estes 
investigadores concluíram que as membranas removeram mais de 98% de células porque o 
tamanho do poro de ambas apresentava uma ordem de magnitude inferior ao tamanho das 
células de M. aeruginosa. Também realizaram testes considerando o “pior cenário possível” 
– com membranas de alta pressão (aproximadamente 200 kPa) a assegurar um elevado 
“stress” sobre as células de cianobactérias. A análise à integridade das células mostrou a 
presença de algumas células danificadas na água de lavagem de ambos os tipos de 
membranas, contudo este facto não provocou nenhuma libertação adicional mensurável de 
microcistinas no permeado durante o tratamento. Durante a lavagem as células de M. 
aeruginosa mostraram ser mais difíceis de remover da membrana MF do que da UF; este 
facto é importante devido ao risco de senescência e lise das células aprisionadas que podem 




libertar toxinas para a  água filtrada, tal como sucede nos leitos de filtração com areia. O 
pré-tratamento de coagulação auxilia a uma menor colmatação das membranas MF e UF, 
removendo as células de cianobactérias durante a lavagem. Foi igualmente detectado que a 
membrana UF empregue apresentou alguma capacidade de rejeição ou de adsorção de 
microcistinas, uma vez que a quantidade de toxinas extracelulares era menor no permeado 
do que na alimentação. É necessário prosseguir a investigação acerca das propriedades de 
rejeição e da capacidade de adsorção das membranas (Svrcek & Smith, 2004; Westrick et 
al., 2010). 
Zhou e Smith (2001) propuseram os processos de membranas híbridas como forma de 
solucionar alguns problemas relacionados com contaminantes. Mouchet e Bonnélye (1998) 
sugeriram que o sistema combinado de CAP e UF (em que o CAP pode ser aplicado 
individualmente ou seguido de decantação convencional e/ou ozonização) é o mais 
promissor para a remoção simultânea das cianobactérias e das suas toxinas. Além disso, as 
membranas são um investimento viável visto que também possibilitam a eliminação de 
protozoários (Metcalf & Eddy, 2003). 
Apesar da OI e da NF serem tecnologias aparentemente adequadas à remoção de 
cianotoxinas dissolvidas e da UF e da MF se ajustarem à remoção de células de 
cianobactérias (toxinas intracelulares), é necessário o desenvolvimento de estratégias de 
tratamento dos resíduos resultantes da filtração (Svrcek & Smith, 2004; Falconer, 2005). 
3.2.2. Ozonização 
O ozono é um gás instável com um elevado potencial de oxidação e é aplicado nas ETAs por 
dispersão em meio aquoso (Letterman, 1999). As reacções podem ser directas através da 
oxidação dos compostos dissolvidos com o ozono molecular, ou indirectas, através dos 
radicais livres OH•, originados pela decomposição do ozono (Svrcek & Smith, 2004; Westrick 
et al., 2010). A oxidação pelos radicais hidroxilos é não selectiva, reagindo rapidamente com 
uma ampla gama de espécies. A ozonização da água de consumo é considerado um 
processo de tratamento avançado devido à complexidade inerente a esta operação. 
O ozono parece ser o processo mais consistente e eficiente para se conseguir a completa 
destruição de microcistinas, nodularinas e anatoxina-a (Keijola et al., 1988; Himberg et al., 
1999; Rositano & Nicholson 1994; Bruchet et al., 1998; Hart et al., 1998; Rositano et al., 
1998, 2001). Este agente oxidante apresenta elevada reactividade com as ligações 
insaturadas formando compostos carbonilo, pelo que as ligações duplas do grupo ADDA das 
microcistinas e da nodularina são sensíveis a este gás. Uma vez que a toxicidade das 
microcistinas e das nodularias está associada aos alcenos do grupo ADDA, a clivagem deste 
grupo torna a molécula não tóxica (Carmichael, 1992a, 1997). 




Os primeiros resultados apresentados por Keijola et al. (1988) e Himberg et al. (1989) 
demonstraram que os processos de tratamento da água que incorporavam ozonização 
eram mais eficientes na eliminação da toxicidade proveniente dos extractos de 
cianobactérias. Estes investigadores registaram 100% de eficiência na remoção de mais de 
60µg/L de microcistinas com 1 mg/L de ozono em testes com reactores batch. Verificaram 
também que, à escala piloto, uma dose de ozono de 1 a 1,5 mg/L removeu a maioria das 
toxinas de Microcystis sp., tendo sido determinada a concentração a partir de amostras 
retiradas no final da sequência de tratamentos. Segundo alguns investigadores a remoção 
da microcistina-LR depende da dose de ozono aplicada (Keijola et al., 1988; Himberg et al., 
1989; Fawell et al., 1993; Rositano et al., 1998). Rositano e os seus colaboradores (1998) 
verificaram que perto de 100% de microcistinas e nodularinas presentes num água bruta 
foram removidas em 15s quando tratadas com 0,22 mg/L de ozono. A microcistina-LR pura 
numa concentração de 166 µg/L foi oxidada para valores inferiores ao limite de detecção 
por 0,2 mg/L de ozono, em menos de 4 min. A capacidade de destruição depende do pH da 
água, sendo as condições alcalinas menos favoráveis porque a capacidade de oxidação 
diminuí com valores elevados de pH (Svrcek & Smith, 2004). Outros autores confirmaram o 
seguinte facto: a 20ºC, a constante de reacção entre o ozono e a microcistina-LR diminuiu 




  à medida que o pH aumentava de 2 para 7 (Shawwa & 
Smith, 2001). O facto da microcistina-LR pura reagir mais rapidamente em condições ácidas 
com o ozono sugere que, provavelmente, as reacções directas com o ozono molecular se 
sobrepõem às indirectas com os radicais livres. A principal dificuldade na ozonização das 
cianotoxinas deve-se às reacções competitivas com a matéria orgânica e a alcalinidade. 
Rositano et al. (1998) examinaram a acção do ozono sobre uma cultura de Microcystis 
aeruginosa verificando que, com a adição de material orgânico, como por exemplo, extracto 
de células de algas, era necessário aumentar a dose para a oxidação das toxinas devido às 
reacções de competição com o material celular. Todavia, 1,0 mg/L de ozono foi suficiente 
para a remoção quase completa das microcistinas provenientes de uma solução de extracto 
de algas tóxicas contendo 220 µg/L, com um tempo de contacto de 5min. Hart et al. (1998) 
mostraram que doses entre 0,6 e 1,3 mg/L de ozono eram requeridas, principalmente para 
a lise celular das cianobactérias e quando a concentração atingia os 2 mg/L todas as 
microcistinas extracelulares eram oxidadas. Nas suas experiências sobre cinética, Shawwa & 
Smith (2001) evidenciaram a existência de uma fase de latência distinta antes de se iniciar a 
degradação da microcistina-LR, à medida que o valor do COD aumentava de 1 para 5 mg/L. 
Este intervalo de latência (“lag time”) significava que o ozono apenas actuou sobre 
quantidades relativamente residuais de microcistina-LR, após a maior parte deste ter sido 
consumida pelo COD. Assim, a oxidação incompleta das toxinas pode ocorrer se não 
permanecer nenhuma concentração residual de ozono. Contudo, Rositano et al. (2001) 




demonstraram que a destruição total das microcistinas –LR e -LA e de anatoxina-a é possível 
numa ampla gama de valores de alcalinidades e concentrações de COD em água bruta. Foi 
sugerido que as etapas de pré-ozonização e ozonização intermédia, em conjunto com 
filtração, medição online de ozono residual e monitorização regular de COT (carbono 
orgânico total) e/ou COD, devem ser capazes de fornecer água potável num contexto de 
tratamento para remoção de cianotoxinas (Hoeger et al., 2002). Porém, dependendo da 
quantidade de células intactas de cianobactérias afluentes à ETA, talvez seja preferível 
cessar a pré-oxidação e optimizar a remoção física das células (e consequentemente das 
toxinas intracelulares) e após esta operação eliminar as toxinas dissolvidas com uma dose 
adequada de oxidante (Svrcek & Smith, 2004).  
Do conjunto das microcistinas, anatoxinas-a e das diversas saxitoxinas, as primeiras 
parecem ser as mais fáceis de oxidar por meio de ozono (Rositano et al., 2001). Esta 
facilidade pode ser atribuída às ligações duplas na molécula das microcistinas; os outros 
compostos, que variam marcadamente na sua estrutura, não têm conjugação ou 
aromaticidade e portanto possuen menos locais para serem oxidados pelos agentes.  
Os estudos anteriormente citados sugerem que a ozonização é um método eficaz na 
remoção de microcistinas, nodularinas e anatoxina-a da água para consumo, nas doses 
normalmente aplicadas nas ETAs (cerca de 5 min de tempo de contacto com um residual de 
0,2 mg/L ou mais). Newcombe et al. (2002) comprovaram que o mecanismo de toxicidade 
das microcistinas, medido através de ensaios de inibição da fosfatase proteica, também é 
destruído pela ozonização, sugerindo que os produtos originados pela sua decomposição 
são relativamente inócuos. Embora seja ainda necessário caracterizar os produtos da 
decomposição e a sua potencial implicação na saúde pública, a eficácia geral da ozonização 
como método apropriado para a purificação da água parece promissor na destruição de 
várias cianotoxinas (Svrcek & Smith, 2004; Falconer, 2005; Antoniou, 2010). 
3.2.3. Fotólise UV 
A absorção de radiações ultravioleta (UV) causa a quebra de uma ou mais ligações numa 
molécula sem a adição de produtos químicos. Por exemplo, a fotocatálise da água resulta 
em: 
H2O + hν → H
• + OH•  [1] 
Desde meados dos anos 70 a radiação UV tem sido largamente aplicada para redução de 
microrganimos. Normalmente, este processo envolve a utilização de lâmpadas UV de baixa 
ou média pressão com comprimentos de onda que variam entre 200 e 300 nm ou gama UV-
C (germicida) (Zhou & Smith, 2001; Westrick et al., 2010). No tratamento da água, a dose de 




UV – expressa em J/cm2 – é geralmente utilizada para caracterizar a exposição total da 
substância ou do organismo à radiação UV. A dose de UV mais comum na inactivação da 
Cryptosporidium parvum é da ordem dos 40 mJ/cm2 para água potável (Svrcek & Smith, 
2004). 
Existem diversos mecanismos propostos em que a fotólise com luz UV poderá reduzir a 
toxicidade das microcistinas. A fotoisomerização pode ocorrer se um electrão em cada uma 
das ligações insaturadas do aminoácido ADDA for promovido a uma orbital de energia 
superior, causando a rotação em torno da ligação simples recém-formada (Tsuji et al., 
1994,1995; Kaya & Sano, 1998; Lawton & Robertson, 1999). Também pode ser possível uma 
ciclo-adicção interna no grupo ADDA entre as ligações insaturadas e o anel aromático, 
embora exista algum debate a respeito do potencial da geometria em U e da flexibilidade 
das microcistinas, que permitem esta ciclo-adição (Lanaras et al., 1991; Bagu et al., 1995; 
Goldberg et al., 1995; Kaya & Sano, 1998). A fotoexcitação da microcistina pode gerar um 
catião radical da microcistina e um anião radical superóxido, que por sua vez podem reagir 
entre si (Lawton & Robertson, 1999). O catião e o anião também podem reagir com outras 
espécies na água provocando posterior oxidação da toxina (He et al., 1997). 
Na presença de agentes sensibilizadores adequados também pode ser gerado oxigénio 
singleto (1O2). O oxigénio singleto é uma forma altamente reactiva em relação as ligações 
insaturadas e ao reagir forma produtos de oxidação tais como peróxidos, hidroperóxidos, 
dioxetanos e compostos carbonilo (Robertson et al., 1999a). Talvez a descoberta mais 
interessante na pesquisa da fotólise UV tenha sido a das ficocianinas, um grupo de 
pigmentos fotossintéticos que são um dos componentes principais das células das 
cianobactérias, que podem actuar como agentes sensibilizadores e aumentar grandemente 
o processo de destruição. Sob a radiação solar natural, a fotodegradação das variantes das 
microcistinas era negligenciável até lhes serem adionadas as ficocianinas (contudo a 
degradação completa ainda demorou cerca de um mês) (Tsuji et al., 1994). O excesso de 
ficocianinas faz com que a taxa de decomposição seja mais rápida do que a de isomerização 
(Robertson et al., 1999a), embora outros autores tenham confirmado que as baixas taxas de 
degradação por agentes fotosensibilizadores em águas naturais tornam esta via pouco 
atractiva para a remoção de microcistinas (Welker & Steinberg, 1999, 2000). Muito do 
trabalho realizado acerca de destruição pela fotólise não é aplicável à remoção de 
microcistinas em estações de tratamento. As doses de radiação UV que efectivamente 
degradam a microcistina, a anatoxina-a e a cylindrospermopsina variam entre 1 530 e 20 
000 mJ/cm2 (Tsuji et al., 1994; Hrudey et al., 1999; Chorus & Bartam, 1999 e Senogles et al., 
2000), uma dose muito superior à necessária para desinfecção (valores típicos na gama dos 
5 a 15mJ/cm2) (Metcalf & Eddy, 2003). A produção de microcistinas modificadas na 
natureza através da acção de compostos fotosensibilizadores como os ácidos húmicos e de 




pigmentos como a ficocianina facilita a compreensão dos mecanismos naturais de 
destruição da toxina. Também permitiu a identificação de outros compostos relacionados 
com a microcistina, os quais podem entrar nas ETAs provenientes das massas de água 
superficiais (Robertson et al., 1999a). A fotólise UV pode ser mais adequada à 
transformação de toxinas quando aplicada como processo oxidativo avançado. 
3.2.4. Processos Oxidativos Avançados  
A incapacidade dos processos convencionais para decompor os contaminantes persistentes 
e as desvantagens advindas de alguns processos avançados, tais como a formação de 
subprodutos e o elevado custo tornado-os muitas vezes inviáveis, estimulou o 
desenvolvimento de processos de tratamento emergentes como é o caso dos Processos 
Oxidativos Avançados (POAs) (Antoniou, 2010; Bard, 2004; Teixeira & Jardim, 2004). Estes 
sistemas provaram ser eficientes no tratamento de uma ampla gama de contaminantes 
orgânicos, tais como, tricloroetileno (TCE), percloroetileno (PCE), 1,4- dioxano, fenois, BTEX 
(benzeno, tolueno, etilbenzeno, xileno), acetona e N-nitrosodimetilamina encontrados em 
massas águas subterrâneas contaminadas e efluentes industriais (Bolton 1999; Munter et 
al., 2001; Zhou & Smith 2001). 
Os POAs baseiam-se na formação de espécies altamente oxidantes, como os radicais 
hidroxilo (OH•) que destroem inúmeros compostos de forma rápida e não-selectiva 
conduzindo à mineralização parcial ou completa do contaminante (Andreozii et al., 2000; 
Antoniou, 2010). Estes podem ser divididos em sistemas homogéneos e heterogéneos nos 
quais os radicais são gerados com ou sem radiação. Os processos que recorrem a 
catalisadores sólidos são denominados heterogéneos enquanto que os restantes são 
homogéneos (Bolton, 1999; Munter et al., 2001; Teixeira & Jardim, 2004; Freitas, 2008). Os 
principais sistemas de POA estão descritos no Quadro 3.1.  
Quadro 3.1 – Classificação dos Processos Oxidativos Avançados (adaptado de Teixeira & Jardim, 
2004) 
Sistema Homogéneo Heterogéneo 















É de notar que a própria ozonização pode ser considerada um POA se for operada a níveis 
de pH elevados (acima de pH 8 a 9), no qual o ozono sofre uma decomposição formando 
OH•. (Metcalf & Eddy, 2003; Svcek & Smith, 2004). 
A eficiência dos POAs depende do composto a oxidar, uma vez que as vias e cinética de 
reacção da formação de OH• é variada e complexa (Munter et al., 2001; Zhou & Smith, 
2001). Como tal, a escolha final de um sistema avançado só deve ser feita após testes 
preliminares em laboratório (Svcek & Smith, 2004). 
3.2.4.1. Peróxido de Hidrogénio (H2O2) 
O uso de peróxido de hidrogénio no tratamento da água é limitado (Lawton & Robertson, 
1999). Embora a informação termodinâmica sugira que este deveria ser um oxidante eficaz, 
a cinética de muitas aplicações em tratamentos de água é desfavorável. Apesar disso, tem 
sido aplicado na remoção de contaminantes presentes em efluentes industriais (Freitas, 
2008; Lawton & Robertson, 1999).  
Pesquisas realizadas por Rositano & Nicholson (1994) demonstraram que o peróxido de 
hidrogénio não é eficaz na degradação da microcistina-LR, tendo-se verificado apenas 17% 
de remoção, após 60 min de contacto, com uma solução de 20 mg/L de H2O2.  
Um outro estudo realizado por Fawell e colaboradores (1993) mostrou que o peróxido de 
hidrogénio não era eficaz na remoção da microcistina-LR tanto em água bruta como em 
água tratada. Experiências posteriores confirmaram a ausência de efeito de 2mg/L de H2O2 
sobre 1mg/L de solução de microcistina-LR, após 10min de contacto (Rositano et al., 1998). 
Resultados semelhantes foram obtidos num estudo conduzido pela Water Services 
Association of Australia. Este demonstrou não só que o peróxido de hidrogénio era 
completamente ineficiente no tratamento da microcistina-LR, com também classificou as 
eficiências de oxidação de diversos métodos por ordem crescente (WSAA, 1996): 
Peróxido de Hidrogénio + Ozono > Ozono > Permanganato de Potássio >  Cloro >> Peróxido 
de Hidrogénio (com e sem UV) e  Cloraminas 
3.2.4.2. Peróxido de Hidrogénio + Ozono (H2O2/O3) 
Existem várias formas de aumentar a capacidade de oxidação do peróxido de hidrogénio. A 
adição de H2O2 ao ozono acelera a decomposição deste gás, conduzindo à formação de 
radicais OH• (Munter et al., 2001).  
H2O2 → HO2
- + H+   [2] 





- + O3 → HO
•
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A reacção continua com a formação de radicais OH• a uma taxa superior à que se obteria 
somente com ozono (Zhou & Smith, 2001). A combinação das diferentes etapas de reacção 
mostra que duas moléculas de ozono formam dois radicais OH•. 
2 O3 + H2O2 → 2 OH
• + 3 O2  [4] 
Após a formação dos radicais OH•, a propagação das reacções em cadeia dos radicais e a 
oxidação dos contaminantes segue mecanismos idênticos aos que ocorrem na ozonização 
em condições extremamente básicas (pHs muito elevados). A razão óptima de H2O2:O3 varia 
geralmente entre 0,3 e 0,6 (Zhou & Smith 2001).  
Segundo Rositano et al. (1998) a combinação de H2O2 com O3 aumenta a eficiência de 
remoção de microcistinas, tanto a nível de velocidade como de quantidade removida. Com 
peróxido de hidrogénio a 0,1 mg/L e ozono a 0,2 mg/L (razão H2O2:O3 de 0,5) estes 
investigadores obtiveram uma remoção total de 1 mg/L de MC-LR em apenas 30 min. Em 
outras experiências, obteve-se a remoção de 64% de microcistina-LR com doses de 0,01 
mg/L de H2O2 e 0,02 mg/L de O3; a microcistina transformou-se tão rapidamente que os 
investigadores foram incapazes de determinar as constantes de reacção. 
3.2.4.3. Peróxido de Hidrogénio com radiação UV (H2O2/UV) 
A capacidade de oxidação do peróxido de hidrogénio também pode ser melhorada com o 
recurso a radiação UV. Através da acção da radiação UV, com comprimentos de onda 
inferiores a 280 nm, uma molécula de peróxido de hidrogénio é dissociada formando dois 
radicais OH• (Freitas, 2008). Estes, por sua vez, reagem com contaminantes orgânicos ou 
recombinam-se formando novamente peróxido de hidrogénio (Zhou & Smith, 2001; Teixeira 
& Jardim, 2004). 
H2O2 + hν → 2 OH
•    [5] 
H2O2 + OH
• →H2O + HO2   [6] 
HO2 + HO2 → H2O2 + O2   [7] 
 
A aplicação de H2O2/UV no tratamento de água com uma gama de contaminantes, incluindo 
aromáticos, álcoois, alifáticos e haloalifáticos, tem sido bem sucedida (Munter et al., 2001). 
Em 1999, Bolton identificou este processo como o POA mais importante sob o ponto de 




vista comercial. Deve ser adicionada uma quantidade suficiente de H2O2, de forma a que 
seja absorvida aproximadamente 30% de radiação UV, com comprimentos de onda entre 
200 e 300 nm (Svrcek & Smith, 2004). Contudo, se a amostra de água absorver a radiação 
UV na gama de 200 a 300nm ou se a alcalinidade for elevada, este processo pode não ser 
eficiente devido à absorção competitiva da radiação UV ou à captura dos radicais OH•. 
Rositano & Nicholson (1994) utilizaram o sistema H2O2/UV, alcançando uma remoção de 
50% de microcistina-LR com um tempo de contacto de 30min. Qiao e colaboradores (2005) 
recorrendo ao mesmo sistema, obtiveram uma eficiência de degradação da microcistina -RR 
de aproximadamente 95% em apenas 60 min. Estes autores também concluíram que uma 
dose de H2O2 superior ao valor óptimo (determinado experimentalmente) tem um efeito 
inibitório na degradação da toxina.  
Cornish et al. (2000) compararam a eficiência de remoção de microcistinas pelos processos 
H2O2/UV e H2O2/TiO2/UV. Após 30 min de radiação, o nível de H2O2 decaiu para 
aproximadamente 8%, provavelmente devido à dissociação fotolítica deste em radicais OH•. 
A repetição dos ensaios com sistemas UV/H2O2, após a obtenção de uma destruição de 
toxinas superior a 90% em 30 min, originou um elevado erro padrão, que não é desejável no 
funcionamento de uma ETA, onde é necessário um controlo constante. Contudo, estas 
situações constituem também oportunidades para o aumento de pesquisas, investigando 
factores tais como doses de H2O2, configurações experimentais, interacções com matéria 
orgânica e alcalinidade (Svrcek & Smith, 2004). 
3.2.4.4. Fenton (Fe2+/H2O2), Foto-Fenton (Fe2+/H2O2/UV) e Electron-Fenton 
A decomposição do H2O2 com ferro, conhecida como reacção Fenton, também resulta na 
formação de radicais OH• (Gajdek et al., 2001). A aplicação da reacção Fenton como 
processo oxidativo na destruição de compostos orgânicos iniciou-se nos anos 60. (Huang et 
al., 1993). Este sistema tem demonstrado elevadas eficiências de remoção de inúmeros 
contaminantes orgânicos (Antoniou, 2010).  
Em muitos casos, o reagente Fenton é usado em combinação com a radiação UV, conhecido 
como reagente Foto-Fenton, como forma de ultrapassar certas limitações do processo, tais 
como a necessidade de grandes quantidades de ferro e a formação de precipitado que 
requerem tratamento posterior (Anipsitakis & Dionysiou, 2003).  
Bandala et al. (2004) testaram o Fenton e o Foto-Fenton na degradação de microcistina-LR, 
tendo obtido uma eficiência de remoção de 84% com Foto-Fenton em 25 min e de 100% 
nos 10 a 15 min seguintes com uma concentração inicial de toxina e de ferro de 8 µM e 




0,25mM, respectivamente. Gadjek et al. (2001) reportaram resultados semelhantes ao do 
estudo anterior recorrendo ao sistema Fenton. 
Uma das limitações do Fenton é a presença de Fe3+ em solução, que tende a diminuir a 
velocidade de reacção do Fe3+ → Fe2+, tornando-a muito lenta (Huang et al., 2001). Numa 
tentativa de acelerar o processo, foi desenvolvido o mecanismo denominado electro-
Fenton, que se baseia na electrogeração simultânea de peróxido de hidrogénio a partir da 
redução de dois electrões de O2 no cátodo e a redução de ião férrico em ferroso.  
Wang et al. (2005) testaram a reacção electro-Fenton, com recurso a cátodo de fibra de 
carvão activado como forma de destruição das microcistinas -RR e -LR, obtendo resultados 
muito promissores.  
No entanto, uma grande desvantagem destes processos, que limitam a sua aplicabilidade 
em ETAs, é a necessidade de valores de pH extremamente baixos (de aproximadamente 3) 
(Svrcek & Smith, 2004).  
3.2.4.5. Oxidação electroquímica  
Os radicais OH • também podem ser gerados pela oxidação electroquímica. Este processo 
baseia-se na aplicação de uma corrente eléctrica, de 2 a 20A, em solução aquosa, entre dois 
eléctrodos. O processo electro-Fenton, anteriormente citado, é um caso especial de 
oxidação electroquímica em que é utilizado um ânodo de ferro (Teixeira & Jardim, 2004). 
Liang et al. (2008) investigaram a aplicação da oxidação electroquímica com recurso a um 
ânodo Ti/RuO2 para a inactivação da microcistina-LR. A remoção total da toxina foi obtida a 
uma densidade de corrente de 5mA/cm2. A vantagem deste sistema é que funciona em 
águas naturais sem a necessidade de ajustamento do pH.  
Shi et al. (2005) comprovaram que as microcistinas podiam ser directa e eficientemente 
removidas por cloro activo transformado in situ pelo método electroquímico, a partir de 
iões cloreto presentes nos meios hídricos.  
Apesar de com este processo não ser necessária a adição de produtos químicos, a eficiência 


































4. Fotocatálise heterogénea (UV/TiO2) 
O interesse inicial pela fotocatálise heterogénea data de 1972, quando Fujishima e Honda 
descobriram a divisão fotoquímica da água em hidrogénio e oxigénio por meio do TiO2. Com 
o progresso das pesquisas nesta área científica, os investigadores descobriram o potencial 
dos processos fotocatalíticos, como forma alternativa de oxidar os compostos orgânicos em 
água, dióxido de carbono e minerais. Ollis e colaboradores, em 1983 e 1984, foram os 
primeiros a implementar a fotocatálise como método de purificação da água, realizando 
ensaios para a fotomineralização de hidrocarbonetos halogenados (Pruden & Ollis, 1983; 
Ollis et al., 1984). Desde então, têm sido publicados inúmeros estudos que descrevem a 
eficiência do processo na destruição de diversas classes de compostos (Teixeira & Jardim, 
2004; Sirtori, 2006; Chen et al., 2000).  
4.1. Reacção fotocatalítica 
O termo fotocatálise provém da combinação das palavras fotoquímica e catálise, implicando 
assim o recurso a uma fonte luminosa e a um catalizador para provocar ou acelerar uma 
reacção química. Os catalizadores usados são geralmente semicondutores, que podem 
actuar como tal devido à sua estrutura electrónica específica caracterizada por uma banda 
de valência (BV) de baixa energia e uma banda de condução (BC) de alta energia (Mills et 
al., 1993; Teixeira & Jardim, 2004). A diferença de energia, denominada por gap energético, 
entre a BV e a BC é relativamente pequena, na ordem de poucos electrão-volts (eV) (Lasa et 
al., 2005; Chen et al., 2000).  
Um fotão com energia igual ou superior ao valor do gap energético do fotocatalizador 
empregue pode activar a catálise através da promoção de um electrão (e-) para a BC, 
deixando uma lacuna (h+) na BV. A ocorrência desta separação de cargas é um dos passos 
essenciais de uma reacção fotocatalítica. Este processo está descrito na equação 8 e na 
Figura 4.1. 
Fotocatalizador + hν → e- + h+  [8] 
 





Figura 4.1 – Mecanismo simplificado para a fotoactivação do catalizador (Teixeira & Jardim, 2004) 
O par electrão-lacuna (e-/h+) formado pode posteriormente sofrer recombinação interna, 
com a subsequente libertação de calor ou migrar para a superfície do semicondutor. Na 
superfície, este pode sofrer recombinação externa ou participar em reacções de oxidação-
redução, uma vez que o electrão na BC é moderadamente redutor e a lacuna na BV é 
fortemente oxidante (Chen et al., 2000; Teixeira & Jardim, 2004). 
e- + h+ → calor  [9] 
A recombinação do par (equação 9) pode ser considerada como um dos principais factores 
limitantes da eficiência do processo de fotocatálise (Lasa et al., 2005). 
Nos sistemas aquosos, os constituintes mais importantes são a água, o oxigénio molecular e 
outras espécies dissolvidas, eventualmente contaminantes a serem removidos do sistema 
(Freitas, 2009; Sirtori, 2006). As lacunas podem reagir directamente com o poluente (RXads), 
a água ou o ião OH- adsorvidos à superfície do fotocatalizador, de acordo com as equações 
10, 11 e 12 (Lasa et al., 2005; Sirtori, 2006). 
h+ + RXads → RX
+
ads  [10] 




h+ + OH-ads → OH
•
ads  [12] 
 




O terceiro passo é de grande importância, principalmente devido às elevadas concentrações 





+   [13] 
 
O oxigénio molecular actua como um receptor de espécies na reacção de transferência de 
electrões, evitando o processo de recombinação e desencadeando uma série de reacções 
que levam à formação de peróxido de hidrogénio (equações 14, 15, 16) (Teixeira & Jardim, 
2004; Lasa et al., 2005).  
e- + O2 → O2
-    [14] 
O2
- + H+ → HO•2   [15] 
H+ + O2
- + HO•2 → H2O2 + O2  [16] 
A fotoconversão do peróxido de hidrogénio permite a formação de mais radicais hidroxilo 
(equação 17). 
H2O2 + hν → 2OH
•   [17] 
Por fim, os radicais OH• oxidam os poluentes orgânicos (RXads) adsorvidos sobre a superfície 
da partícula do semicondutor. 
OH•ads + RXads → Intermediários [18] 
Estes radicais, descritos na equação 18, são altamente reactivos, capazes de oxidar 
inúmeros compostos orgânicos, mineralizando-os e transformando-os em dióxido de 
carbono, água e iões inorgânicos (Shephard et al., 1998; Al-Ekabiefa, 1993; Mills et al., 
1993).  
Além do papel desempenhado pelo oxigénio como receptor de electrões, evitando a 
recombinação do par e-/h+, este também pode participar em reacções com radicais 
subsequentes que eventualmente levam à formação de espécies oxidantes secundárias 
como os aldeídos e as cetonas (Pichat, 2007; Schiwtzgebel et al., 1995; Haick & Paz, 2003). 
Exitem duas explicações possíveis para as reacções fotocatalíticas. Enquanto que alguns 
autores (Mills & Hoffmann, 1993; Terzian et al., 1991; Turchi & Ollis, 1990) sugerem uma 
oxidação indirecta através dos radiciais OH• ligados à superfície do fotocatalizador (ver 
equações 12 e 18), outros (Draper & Fox, 1990) argumentam a favor da oxidação directa 
através das lacunas da BV (ver equação 10).  




Apesar da falta de consenso em relação às etapas do processo fotocatalítico, os 
investigadores são unânimes em considerar que a adsorção dos contaminantes orgânicos 
tem um papel importante no processo. Fox & Dulay (1993) sugeriram que uma eficaz 
adsorção dos compostos orgânicos é um pré-requisito para a eficiência dos processos de 
oxidação com catalizadores heterogéneos devido à elevada rapidez de recombinação dos 
pares e-/h+. Para que a transferência de electrões seja cineticamente competitiva é 
necessário que o aceitante ou dador esteja pré-adsorvido antes da excitação do 
fotocatalizador.  
4.2. Factores que influenciam o processo  
Na avaliação de um sistema fotocatalítico é necessário ter em consideração diversas 
variáveis destacando-se: o fotocatalizador, a concentração inicial do contaminante 
orgânico, as características da fonte luminosa, o efeito da temperatura e do pH, a forma do 
reactor e a presença de oxigénio (Mills et al., 1993; Teixeira & Jardim, 2004; Vilela, 2009; 
Chen et al., 2000). 
4.2.1. Fotocatalizador 
Uma vasta gama de óxidos metálicos semicondutores pode ser usada na fotocatálise, tais 
como TiO2, o ZnO, o MgO, o WO3, o Fe2O3 e o CdS. O fotocatalizador ideal deve reunir as 
seguintes características (Bhatkhande et al., 2001; Cassano & Alfano, 2000; Fernandes, 
2010; Fernandes, 2009):  
 Apresentar fotossensibilidade; 
 Ser química e biologicamente inerte;  
 Apresentar resistência à fotocorrosão; 
 Ter um valor de gap energético adequado para radiação visível ou UV; 
 Ser de baixo custo; 
 Não ser tóxico ou apresentar baixa toxicidade. 
O TiO2 é conhecido pelas suas excelentes propriedades de pigmentação, elevada 
estabilidade e valor de gap energético ideal para radiação UV, permitindo a sua 
utilização em diversas aplicações entre as quais a degradação fotocatalítica de 
compostos orgânicos na água (Al-Rasheed, 2005).  
Este semicondutor pode cristalizar sob três formas alotrópicas distintas: anatase, rutilo 
e broquite (Figura 4.2). A estrutura anatase apresenta maior fotoactividade que a forma 
rutilo devido à sua elevada área superficial e estrutura cristalina, que promovem a 




separação das cargas inibindo a recombinação e-/h+ (condição favorável ao processo 
fotocatalítico) (Fernandes, 2010; Teixeira & Jardim, 2004). 
  
Figura 4.2 – Estrutura cristalina da (a) anatase e do (b) rutilo (Fernandes, 2009) 
A maioria dos estudos publicados recorre ao TiO2 comercialmente disponível, comumente 
denominado por Degussa P25. Esta preferência deve-se à sua natureza relativamente bem 
definida (combinação de aproximadamente 25% de rutilo com 75% de anatase, área 
superficial específica de 55 ± 15 m2/g e tamanho médio das partículas de 30 nm) (Mills et 
al., 1993 e Ohno et al., 2001) e à actividade fotocatalítica que é substancialmente superior 
quando comparada à de outras amostras de TiO2 disponíveis (Mills et al., 1993). 
Apesar das inúmeras vantagens, a possibilidade de aplicação generalizada do 
fotocatalizador TiO2 é limitada pelos seguintes condicionalismos (Choi, 2007): 
 O baixo rendimento quântico;  
 A área superficial específica e porosidade baixas; 
 A necessidade de remoção do catalizador após a sua aplicação no caso de se utilizar 
TiO2 em suspensão. 
Muitos investigadores têm constatado que a adopção da fotocatálise com TiO2 nas 
sequências de tratamento de água deve recorrer à forma imobilizada num substrato inerte 
(Robertson et al., 1999 e Shephard et al., 2002). Este método pode ser mais prático, uma 
vez que a imobilização do TiO2 elimina a necessidade de pós-tratamento adicional, 
nomeadamente a remoção das partículas do catalizador. Este aspecto é muito importante, 
pois estudos recentes evidenciaram preocupações acerca da possível toxicidade de 
nanopartículas residuais (Long et al., 2006). Nogueira (2010) citou diversos estudos que 
descrevem os efeitos adversos oriundos da exposição às nanopartículas de TiO2, tais como 
citotoxicidade, tumores, inflamações, reacções alérgicas, efisema pulmonar, entre outros.  




No entanto, os sistemas em suspensão são mais eficientes quando comparados com os 
imobilizados devido à grande difusão das partículas na solução, o que ocasiona a diminuição 
da resistência à transferência de massa entre os radicais OH• e os compostos orgânicos a 
degradar (Vohra & Davis, 1993). Neste caso, um aumento da massa do catalizador causa o 
aumento da taxa de fotomineralização até um valor limite. Acima deste, o excesso de 
catalizador pode ocasionar a aglomeração das partículas e consequentemente a turvação 
do meio, bloqueando a passagem de luz (Tseng & Huang, 1990; Wei & Wan, 1991; Andreozii 
et al., 2000 e Gogate et al., 2002; Chiou et al., 2008).  
Além das propriedades cristalinas, que estão directamente relacionadas com a actividade 
fotocatalítica intrínseca do TiO2, são igualmente relevantes as suas propriedades 
morfolóficas, tais como a área superficial das partículas, o volume e a porosidade devido à 
acessibilidade dos reagentes para/e a partir dos sítios activos no catalizador (Mills et al., 
1993, Sclafani et al., 1990; Choi, 2007).  
4.2.2. Concentração inicial do contaminante orgânico 
A variação da taxa de degradação com a concentração inicial do contaminante depende das 
características do poluente. Na maioria dos poluentes a taxa de degradação cresce com o 
aumento da sua concentração, até atingir um valor limite. No entanto, noutros 
contaminantes a taxa de degradação diminui com o aumento da sua concentração. Isto 
acontece, por exemplo, quando o poluente é capaz de absorver radiação UV no 
comprimento de onda da fonte luminosa. Com o aumento da concentração, o poluente vai 
cobrir o catalizador, impedindo a penetração da luz até à sua superfície. Assim, a cinética de 
fotomineralização vai desviar-se do expectável, provocando um decréscimo na taxa de 
degradação com o aumento da concentração do poluente. Em estudos de fotodegradação 
de corantes (Tariq et al., 2006; Akyol & Bayaramoglu, 2005), também se verificou este 
desvio, pois o aumento da concentração do poluente leva a uma coloração mais intensa 
dificultando a penetração da luz no sistema fotocatalítico. 
4.2.3. Características da fonte luminosa  
Como referido anteriormente, para se iniciarem as reações fotocatalíticas é necessário 
gerar fotões através da radiação. A energia dos fotões depende, não só da intensidade 
luminosa fornecida ao processo fotocatalítico (Teixeira & Jardim, 2004) mas também do seu 
comprimento de onda. 
O comprimento de onda deve corresponder ao valor do gap energético do fotocatalizador. 
Para o TiO2 (anatase) esse valor é de 3,2eV corresponde a um comprimento de onda de 388 
nm. 




A taxa de degradação cresce, para um determinado comprimento de onda, com o aumento 
da intensidade de luz – numa relação linear para intensidades luminosas baixas e não linear 
para intensidades luminosas elevadas (I1/2) (Teixeira & Jardim, 2005; Ollis et al., 1991; Akyol 
et al., 2004).  
4.2.4. Efeito da temperatura 
Segundo Gálvez e colaboradores (2001), a velocidade das reacções fotocatalíticas não sofre 
grande influência com a temperatura quando esta se encontra entre os 20 e os 80ºC, sendo 
este um comportamento típico das reacções iniciadas pela absorção de fotões (Teixeira & 
Jardim, 2004; Fox & Dulay, 1993; Hofstadler et al., 1994, Andreozzi et al., 2000). Contudo, 
acima dos 80ºC a isotérmica de adsorção dos reagentes torna-se desvaforável com o 
aumento da entropia do solvente, podendo reduzir a energia de activação do mesmo 
(Machado et al., 2003).  
4.2.5. Efeito do pH 
Este parâmetro depende do tipo de composto orgânico a degradar e do pH do ponto de 
carga zero (pHpcz) do fotocatalizador utilizado. Assim, para se obter uma elevada eficiência 
no processo, devem ser avaliadas as interações entre a superfície do catalizador e o 
substrato orgânico a degradar (Teixeira & Jardim, 2005; Fox & Dulay, 1993). 
4.2.6. Forma do reactor 
Apesar de alguns dos princípios físico-quimicos da fotocatálise serem relativamente bem 
conhecidos, o design do reactor e a engenharia das unidades fotocatalíticas ainda requerem 
algumas considerações (Lasa et al., 2005). Isto é particularmente importante no contexto de 
reactores em grande escala onde se realiza o processamento de grandes volumes de água, 
requerendo níveis elevados de irradiação. Cassano e colaboradores (1995) sublinharam que 
existem vários aspectos importantes na optimização e na operação de reactores 
fotoquímicos que normalmente não são considerados no projecto de reactores químicos 
convencionais, entre os quais destacam-se: 
 A selecção das fontes de radiação, incluindo a potência de saída, a distribuição 
espectral, a forma, as dimensões, a manutenção e requisitos operacionais (tais como 
períodos de aquecimento e arrefecimento); 
 O desenho da geometria do reactor em relação à fonte luminosa; 




 A concepção dos dispositivos de irradiação do reactor, incluindo espelhos, refletores 
e janelas, materiais de construção, forma, dimensões e processos de limpeza. 
4.2.7. Presença de oxigénio 
Dijkstra et al. (2001) demonstraram que a fotocatálise é extremamente afectada pela 
ausência deste oxigénio no meio. Segundo Yamazaki et al. (2001) a presença de oxigénio 
reduz a taxa de recombinação dos pares e-/h+ à superfície do semicondutor, aumentado 
consequentemente a eficiência do processo.  
4.3. Imobilização 
Recentemente, muitas pesquisas têm sido realizadas para imobilizar o TiO2 em diferentes 
substratos tais como membranas, vidro, cerâmicas, quartzo, aço inoxidável, entre outros 
(Sirtori, 2006; Antoniou et al., 2008b; Choi, 2007).  
Os filmes e membranas de TiO2 possuem inerentemente múltiplas e simultâneas funções 
que incluem, não só a destruição de toxinas biológicas e a decomposição fotocatalítica de 
poluentes orgânicos, mas também a inactivação de microrganismos patogénicos, a 
separação física de contaminantes e a acção anti-incrustação. Este sistemas fotocatalíticos 
de tratamento de água podem ser usados como uma tecnologia isolada ou como 
suplemento e complemento das já existentes. Os revestimentos da TiO2 também podem ser 
aplicados no desenvolvimento de eléctrodos e sensores altamente sensíveis para detectar 
moléculas orgânicas importantes no tratamento de água devido à actividade catalítica das 
nanoestruturas do TiO2 (Choi, 2007). 
Os filmes finos podem ser obtidos por dois processos distintos (Veiga, 2009; G. Santos, 
2009): 
1. Crescimento dos filmes por reacção da superfície do substrato com reagentes presentes 
na superfície; 
2. Crescimento dos filmes por deposição sem reacção com o substrato, estando esta classe 
subdividida em três grupos: 
2.1. Deposição química a partir da fase vapor ou CVD (Chemical Vapor Deposition): 
neste processo, os filmes são formados pela reacção química de espécies 
convenientes na superfície do substrato; 
2.2. Deposição a partir de líquidos ou LPD (Liquid Phase Deposition): neste processo, a 
espécie que se encontra em forma líquida é gotejada e centrifugada sobre o 
substrato; 




2.3. Deposição física a partir de vapor ou PVD (Physical Vapor Deposition): neste 
processo, as espécies que vão constituir o filme são arrancadas fisicamente de uma 
fonte, por efeito da temperatura (evaporação) ou por impacto de iões (Sputtering) 
e como o vapor, deslocam-se até ao substrato onde se condensam na forma de 
filmes. Neste caso, o ambiente é mantido em baixa pressão.  
O filme fino utilizado nos ensaios de degradação da microcistina-LR foi produzido pelo 
grupo de investigação do CEFITEC, na Linha 2 – Física Molecular, Plasma e Aplicações, 
segundo o método de Sputtering ou Pulverização catódica (Figura 4.3). 
 
 
Figura 4.3 - Fotografia da câmara de vácuo instalada no laboratório de Plasmas e Aplicações que foi 
utilizada para a produção de filmes finos (Fernandes, 2010) 
O fenómeno de pulverização catódica, seguidamente explicado, tem como princípio físico a 
troca do momento linear e consequentemente da energia mecânica entre os iões do gás e 
os átomos constituintes do alvo (G. Santos, 2009; Veiga, 2009; Fernandes, 2010). 
Numa atmosfera rarefeita aplica-se uma diferença de potencial de algumas centenas de volt 
entre o cátodo (alvo) e o ânodo (porta-substrato), estabelecendo-se entre eles uma 
descarga eléctrica luminescente (plasma). Nestas condições é possível, dentro de uma 
câmara de deposição e recorrendo-se ao efeito do campo eléctrico induzido, acelerar os 
iões formados pela descarga de plasma e direccioná-los para o cátodo. Inversamente, os 
electrões dirigem-se para o sentido do ânodo colidindo, durante o seu trajecto, com os 
atómos do gás ionizando-os positivamente. Os iões resultantes ao chocarem com o cátodo 
ejectam atómos do alvo em todas as direcções, depositando-se aleatoriamente nas 
superfícies mais próximas. Ao mesmo tempo, são libertados ainda mais electrões que 
fomentam a ionização do gás. É assim possível obter em substrato um filme, constituído 




pelo material do alvo utilizado que é colocado no cátodo, como se pode observar na Figura 
4.4 (G. Santos, 2009; Veiga, 2009; Fernandes, 2010). 
 
 
Figura 4.4 - Produção de filmes finos por pulverização catódica (G. Santos, 2009) 
Esta técnica apresenta inúmeras vantagens, tais como (G. Santos, 2009; Veiga, 2009; 
Fernandes, 2010): 
 Possibilidade de se controlar os parâmetros do sistema (pressão inicial e de 
trabalho, espécies químicas envolvidas e respectivos fluxos, entre outras) durante a 
deposição; 
 Síntese de materiais de elevada pureza, devido às baixas pressões de trabalho; 
 Melhoria na adesão do revestimento ao substrato, devido à possibilidade de 
“limpar” pulverizando (etching) e ainda de pré-aquecer os substratos através do 
bombardeamento iónico e neutral da superfície do substrato; 
 Reprodução do substrato pela morfologia superficial do revestimento, não sendo 
necessário polimento; 
 Utilização de temperaturas de deposição relativamente baixas; 
 Não utilização de produtos ou soluções tóxicas durante o processo de deposição. 
 
4.4. Luz Solar (vísivel + UV) 
O facto do catalizador TiO2 necessitar de radiação UV constitui uma limitação ao processo 
de tratamento de água devido ao seu elevado custo. Consequentemente tem havido um 
interesse significativo na utilização de luz solar como fonte de energia no tratamento 
fotocatalítico em larga escala (Bahnemann, 2004).  




Contudo, a radiação UV representa somente uma faixa de 3 a 5% do espectro solar 
enquanto que aproximadamente 45% se encontra na região do visível. Por conseguinte, à 
superfície do planeta o fluxo UV típico é de 20-30 W/m2, sendo que o sol gera 0,2-0,3 mol 
fotões/m2.h entre os 300-400 nm para a utilização potencial pelos reactores fotocatalíticos 
(Bahnemann, 1994; Choi et al., 2007a).  
Se pudesse ser preparado um fotocatalizador que absorvesse radiação visível, o processo 
melhoraria significativamente, uma vez que se poderia utilizar luz solar na 
operacionalização do mesmo. Nesse sentido, alguns investigadores desenvolveram sistemas 
com TiO2 dopados com iões metálicos que têm apresentado resultados promissores na 
degradação de compostos perclorados e óxidos de azoto (Bae & Choi, 2003; Lin et al., 
2006).  
Por outro lado, a introdução de dopantes aniónicos no TiO2, especialmente azoto, permite a 
diminuição do gap energético e consequentemente o aproveitamento da fracção visível da 
radiação solar (Choi et al., 2007a; Yasunori, 2009). 
4.5. Fotocatálise aplicada à degradação da MC-LR 
No final dos anos 90, vários investigadores demonstraram que a microcistina-LR podia ser 
rapidamente destruídas através da fotocatálise utilizando TiO2.  
Robertson et al. (1997) e Shephard et al. (1998) utilizaram soluções de TiO2 em suspensão 
para a remoção de microcistinas -LR, -YR e -YA, constatando que as toxinas eram 
completamente removida num período de tempo muito curto. As taxas de reacção 
dependiam fortemente da quantidade do catalizador utilizado. 
A degradação da microcistina-LR está fortemente dependente do pH da solução tratada. 
Este define a carga total à superfície do TiO2 e na microcistina e consequentemente a 
eficiência do sistema fotocatalítico.  
Com o aumento do pH a carga total à superfície do TiO2 altera-se de positiva para neutra e 
depois para negativa, situando-se o ponto de carga zero no pH≈6.4 (Figura 4.5) (Antoniou, 
2010). 
Relativamente à microcistina, a carga é determinada pela estrutura de cada derivado. Os 
ácidos glutâmico e metiloaspártico (comuns a quase todas as microcistinas) são ionizados 
em formas carboxiladas aniónicas a um pH de 3.0, formando dois iões negativamente 
carregados para a gama de pH remanescente (Feitz et al., 1999 e Rivasseau et al., 1998). Os 
aminoácidos nas posições 2 e 4 também contribuem para a carga total da toxina, em função 
do pH. No caso da microcistina-LR, a arginina (Arg) tem um grupo amino básico que 




permanece protonado até condições básicas fortes (pH>12); como tal, a microcistina  -LR 
transporta apenas uma carga negativa (-1) para valores de pH entre 3 e 12 (MCLRH-) (Figura 
4.5) (Antoniou, 2010). 
 
Figura 4.5 – Efeito do pH na superfície do TiO2 e na microcistina-LR (adaptado Antoniou, 2010) 
As taxas de degradação mais rápidas, obtidas em condições ácidas, são provavelmente o 
resultado das forças de atracção entre a superfície positivamente carregada do catalizador 
(TiOH2
+) e a toxina negativamente carregada (MCLRH-) (Feng et al., 2005 e Antoniou et al., 
2008a). A um pH neutro, não se desenvolvem forças de atracção fortes entre o catalizador e 
a microcistina e a reacção da toxina com os radicais activos prossegue mais lentamente. 
Feitz et al. (1999) estabeleceram um pH óptimo de 3.0, que não é prático para o tratamento 
de água de abastecimento, tornando-se assim numa das maiores desvantagens da 
fotocatálise com TiO2 (Westrick et al., 2010). 
Liu e colabordores (2003) analisaram as vias de oxidação fotocatalítica da microcistina-LR, 
tendo concluído que o principal mecanismo de degradação fotocatalítica destas toxinas 
residia na isomerização, na substituição e na clivagem dos dienos conjugados do 
aminoácido ADDA.  
Estudos posteriores realizados por Antoniou et al. (2008a,2008b) permitiram confirmar que 
os produtos de degradação se deviam ao ataque dos radicais OH• à cadeia hidrofóbica 
ADDA, nomeadamente ao anel aromático, ao grupo metoxila e ao dieno conjugado, e às 
ligações insaturadas do aminoácido Mdha (Figura 4.6). 
 





Figura 4.6 – Possíveis locais de ataque do TiO2 à microcistina-LR (adaptado de Antoniou, 2010) 
A principal limitação a este tratamento é a baixa eficiência de mineralização, que não 
ultrapassa os 10% (Lawton et al., 1999). No entanto, mesmo quando a mineralização não é 
completa o potencial tóxico da microcistina-LR é removido quase por completo (Liu et al., 
2003 e Lee et al., 2004). 
Liu e colaboradores (2009) testaram diversos materiais TiO2 comercialmente disponíveis, 
em pó (Degussa P25, Millenium PC50, Millenium PC500 e Hombikat UV100) e em granulado 
(KO1, KO3, TiCat-C, TiCat-S), verificando que o Degussa P25 foi o que apresentou maior 
eficiência de degradação, com mais de 90% da toxina (concentração inicial de microcistina-
LR de 10 µg/mL) destruída em 20 min. Os restantes catalizadores apenas alcançaram uma 
destruição entre 25-60% no mesmo período de tempo.  
Feng e colaboradores (2005) demonstraram que a microcistina-LR, cuja concentração inicial 
era de 20 µg/L, foi facilmente removida pelo sistema fotocatalítico constituído por filmes 
finos de TiO2 irradiados com lâmpadas UV-A de baixa intensidade. Aproximadamente 50% 
da toxina foi degradada após 50min, com pH 6.7 e intensidade luminosa de 400 µW/cm2. 
Este investigadores confirmaram que a taxa de destruição da toxina aumentava tanto com o 
acréscimo da concentração inicial da mesma como com o aumento da intensidade luminosa 
incidente. 
A mesma dependência entre a taxa de degradação e a concentração da toxina foi 
comprovada por Antoniou et al. (2009); todavia, não é possivel estabelecer uma 
comparação directa entre os resultados obtidos por estes investigadores (Antoniou et al., 
2009; Feng et al., 2005), devido às diferenças no material de suporte do fotocatalizador, 
área revestida do mesmo, concentração inicial de toxina e intensidade de radiação. 




Recentemente, Antoniou e colaboradores (2009) investigaram a forma como as 
propriedades morfológicas do TiO2 imobilizado (espessura, porosidade, cristalinidade e área 
superficial) combinadas com importantes parâmetros da água (pH da solução e 
concentração inicial de toxina) podem afectar a degradação da microcistina-LR. Para tal, 
recorreram a filmes finos de TiO2 imobilizados em placas de vidro e de aço inoxidável com 
diferentes áreas superficiais, diferentes espessuras (uma, três e cinco camadas de 
revestimento), concentração inicial de microcistina-LR de 2000 µg/L e variando o pH da 
solução entre 3.0 e 6.7.  
Estes investigadores concluíram que aumento do número de camadas de revestimento 
(espessura) não influenciou significativamente a degradação da microcistina-LR, pelo que a 
adsorção e a degradação ocorreram apenas na camada exterior. O aumento da área 
superficial de contacto entre o líquido e o catalizador melhora as taxas de degradação 
mesmo quando o pH da solução é neutro, isto significa que um design do reactor mais 
eficiente pode contrariar os efeitos desfavoráveis induzidos pelo pH da solução e pela 
transferência de massa (Antoniou et al., 2009). 
Para testar o efeito da porosidade na degradação, estes autores recorreram a filmes de 
controlo preparados sem surfatante (Tween 80, Sigma) que apresentavam uma estrutura 
não porosa. A ausência de surfatante causou uma redução de 15% no desempenho dos 
filmes (Antoniou et al., 2009). 
Uma limitação da fotocatálise por TiO2 é presença de ficocianina na água. Este pigmento da 
microscitina inibe a degradação fotocatalítica da microcistina-LR porque absorve a radiação 
no mesmo comprimento de onda que o catalizador, pelo que é necessário proceder à sua 
prévia remoção prévia (Robertson et al., 1999b). 
Lee e colaboradores (2004) demonstratam que a microcistina-LR pode ser degradada num 
curto período de tempo (aproximadamente 20 min) em produtos não tóxicos recorrendo-se 
ao CAG revestido com TiO2 irradiado com UV. Apesar do sucesso obtido com este sistema, 
as microcistinas podem ter ficado adsorvidas no carvão não sendo degradadas. 
4.6. Fotocatálise aplicada à degradação da MC-LR com recurso à luz solar (UV + 
visível) 
Choi et al. (2007a) recorreram a um catalizador dopado com azoto para a destruição de 
microcistinas com luz visível. Usando este catalizador, foram degradadas certa de 50% de 
uma solução com 5 µM de MC-LR em 30 min, tendo alcançado a destruição virtualmente 
completa em 2h.  




Palaez et al. (2009) estudaram a destruição fotocatalítica de microcistina-LR com recurso a 
um catalizador TiO2 co-dopado com azoto e fluor, na forma de nanopartículas, activado 
com luz visível. A pH 3, a toxina foi completamente degradada em 300min, quando 
irradiada com radiação de comprimento de onde de 420nm.  
Graham e colaboradores (2010) compararam a eficiência de cinco catalizadores, dois dos 
quais não foram modificados: TH (Titanhydrat, Kerr-McGee) e Degussa P25 enquanto que 
os restantes três foram dopados com carbono, platina e ródio (TiO2-C,  TiO2-Pt(IV) e TiO2-
Rh(III), respectivamente), quando irradiados com luz visível . O TiO2-Rh (III) provou ser o 
mais eficiente, com 90% da toxina destruída em 20min de irradiação sendo seguido pelo 
catalizador dopado com carbono. Os dois materiais comercialmente disponíveis (TH e P25) 
demonstraram ser catalizadores relativamente pobres quando usados com radiação visível 
e o TiO2-Pt (IV) também apresentou uma actividade limitada na destruição da toxina.  
Vilela (2009) investigou o efeito que um catalizador TiO2 (não-dopado) iluminado com luz 
solar teve na degradação da [D-Leu]-microcistina-LR, uma variante da microcistina-LR. Este 
autor constatou que apenas a energia incidente na faixa UV-A era significativa para a 
activação do fotocatalizador utilizado. 
Recentemente, Yang e colaboradores (2010) identificaram a estrutura de produtos 
intermédios resultantes da degradação da microcistina-LR por um fotocatalizador TiO2 
dopado com azoto (forma de nanopartículas) irradiado com luz visível (comprimento de 
onda > 420nm), à semelhança do que foi realizado por Liu et al. (2003) e Antoniou et al. 
(2008a,2008b) para o processo TiO2/UV. Os resultados indicaram que o TiO2 dopado com 
azoto (N-TiO2) excitado pela luz visível pode activar o oxigénio molecular e deste modo 
alcançar a completa degradação das toxinas num período de 14h. A remoção de 59% de 
carbono orgânico total foi conseguida após 20h de irradiação. As principais espécies 
oxidativas do processo eram radicais hidroxilo e peróxido de hidrogénio. Foram 
identificados 13 produtos intermédios e propostas duas possíveis vias de degradação 
envolvendo principalmente o ataque oxidativo às quatro posições da microcistina-LR e a 
hidrolização das ligações péptidas (Yang et al., 2010). 
Embora o processo TiO2/UV ainda seja relativamente mais eficiente, as vantagens de se ser 
capaz de utilizar luz visível (faixa pertecente ao espectro solar) para accionar este processo 
ultrapassa significativamente as cinéticas marginalmente rápidas sobre radiação UV. 
Contudo, pode existir risco potencial de toxicidade associada à utilização de materiais de 
titânio dopados com metais. Este risco dependeria da potencial filtração dos metais 
dopantes do titânio na água. Em qualquer aplicação comercial seria necessário avaliar o 
risco deste processo de filtração através do aprofundamento da investigação (Graham et al, 
2010). 









5. Materiais e Métodos 
Para se avaliar o efeito da fotocatálise na degradação da microcistina-LR (MC-LR), foram 
realizados quatro ensaios: três com radiação UV como fonte luminosa e um com radiação 
solar que incluí região do visível e de UV.  
5.1. Amostras utilizadas 
Os ensaios de degradação fotocatalítica com recurso à radiação UV e solar foram 
conduzidos com soluções de água ultra-pura artificialmente contaminadas com 
concentrações conhecidas de MC-LR. 
5.2. Caracterização dos filmes finos 
O filme fino de TiO2 utilizado nos ensaios de degradação da MC-LR foi produzido pelo grupo 
de investigação do CEFITEC na Linha 2 – Física Molecular, Plasma e Aplicações, segundo o 
método de Pulverização catódica. O processo de deposição foi realizado em atmosfera de 
Ar e O2, a uma potência de 1000W, tendo sido utilizado como alvo o Ti metálico.  
A caracterização estrutural do filme de TiO2 foi realizada por difracção de raios X num 
difractómetro Philips Analytical PW 3050/60 X Rent Pro no Departamento de Química e 
Bioquímica da Faculdade de Ciências da Universidade de Lisboa. Este estudo demonstrou 
que o filme produzido cristalizou na estrutura cristalina anatase. 
A caracterização das propriedades ópticas do filme fino foi realizada no CEFITEC/FCT na 
Linha 2 – Física Molecular, Plasma e Aplicações. Nesse estudo foram feitas medidas de 
transmitância recorrendo a um espectrofotómetro de UV-Vis, UV-2201 PC, que permitiram 
a posterior análise e determinação das propriedades ópticas, nomeadamente espessura, 
densidade, porosidade, gap energético e índice de refracção do filme.  
No Quadro 5.1 estão descritas as principais características do filme utilizado. 
Quadro 5.1 – Características do filme de TiO2 utilizado 
Característica Valor 
Espessura 623 nm 
Densidade 2.83 g/cm3 
Porosidade 37 % 
Gap energético 3.33 eV 
Índice de refracção 2.22 
Estrutura critalina Anatase 




5.3. Determinação dos parâmetros pH e iluminância 
A iluminância foi determinada com recurso a um luxímetro Extench Instruments Digital 
Light Meter Model LT 300, considerando-se a distância entre a lâmpada e a superfície do 
filme fino. Para os ensaios de degradação com recurso à radiação UV, a distância entre a 
lâmpada utilizada e a superfície do catalizador era de 19 cm. No ensaio de degradação com 
recurso à luz solar este valor correspondia a 16,5 cm. 
O pH das soluções de ensaio foi averiguado recorrendo-se a papel indicador universal visto 
que apenas se pretendia verificar se o mesmo se encontrava na gama entre 5.0 e 6.0. 
5.4. Ensaios de degradação da MC-LR com recurso à radiação UV 
Foram realizados três ensaios de degradação fotocatalítica na presença de radiação UV e do 
filme fino de TiO2 e um ensaio em branco cujo objectivo era avaliar o efeito isolado da 
radiação em condições experimentais idênticas e na ausência do filme. 
Os ensaios foram conduzidos numa câmara de refrigeração, verificando-se a temperatura 
da mesma antes e após os ensaios de degradação. 
O filme de TiO2 foi colocado num suporte de teflon, propositadamente construído para o 
efeito e colocado no interior de um copo de vidro com 9 cm de diâmetro, que continha 1L 
de uma solução com 2 µg/L de MC-LR mantida em agitação constante por meio de um 
agitador electromagnético. O recipiente foi posicionado no interior da câmara de 
refrigeração e iluminado por uma lâmpada UV colocada no topo da mesma, a uma distância 
de aproximadamente 19 cm da superfície do filme de TiO2 (Figura 5.1). 
 





Figura 5.1 – (a) Esquema do ensaio de degradação da MC-LR com recurso à radiação UV e (b) 
fotografia pormenorizada do suporte de teflon colocado no interior do copo 
 
Ao volume total (1L) foi previamente retirada uma fracção de 250mL para a determinação 
da concentração inicial de MC-LR. As restantes três fracções foram retiradas, para posterior 
análise, em intervalos fixos de 10 min, até um período máximo de exposição de 30 min, no 
ensaio 1.  
Face aos resultados obtidos neste ensaio optou-se, nos ensaios posteriores e no ensaio em 
branco, por diminuir o tempo máximo de exposição para 20 min, tendo a primeira fracção 
sido retirada após 5 min de exposição à radiação e as subsquentes após 10 e 20 min, 
respectivamente. 
5.5. Ensaio de degradação da MC-LR com recurso a radiação solar 
Face aos resultados pouco conclusivos obtidos nos ensaios de degradação da MC-LR com a 
radiação UV, optou-se por realizar um ensaio de degradação fotocatalítica com recurso a 
lâmpadas que simulam o espectro solar. 
Paralelamente a este foram conduzidos dois ensaios em branco sem fotocatalizador (filme 
de TiO2), um dos quais irradiado com radiação solar e outro no escuro, isto é, na ausência 
de iluminação. No ensaio em branco e no ensaio no escuro pretendeu-se avaliar os efeitos 
isolados da presença e ausência da luz solar na degradação da MC-LR em condições 
experimentais idênticas às utilizadas no ensaio de degradação fotocatalítica. 




Inicialmente foram preparados 5L de uma solução contendo 1 µg/L de MC-LR, dos quais se 
retiraram 500 mL para a determinação da concentração inicial da toxina. O restante volume 
foi repartido por três recipientes, um para o ensaio de degradação fotocatalítica e o 
restante para os ensaios em branco com iluminação e no escuro (Figura 5.2). 
Para o ensaio de degradação fotocatalítica com luz solar, seguiu-se o mesmo procedimento 
utilizado nos ensaios de degradação fotocatalítica com radiação UV (descrito na alínea 5.4): 
o filme foi colocado num suporte de teflon no interior de um copo de vidro com 9 cm de 
diâmetro, o qual continha 1L da solução previamente preparada, que foi mantida em 
agitação constante durante o ensaio. Neste ensaio, a distância entre as lâmpadas e a 
superfície do catalizador era de 16,5 cm. 
Para o ensaio em branco – ausência de catalizador e utilização isolada da luz solar – 
recorreu-se a um recipiente com dimensões idênticas ao anterior (9 cm de diâmetro), que 
também continha 1L da solução previamente preparada, a qual foi mantida em agitação 
contante durante o período de ensaio. 
Para realização do ensaio no escuro – na ausência de luz e de catalizador – utilizou-se um 
recipiente fechado de vidro escurecido, no qual também foi colocado 1L da solução 
previamente preparada mas sem agitação. 
Os três recipientes foram introduzidos numa câmara de cultura (Fitoclima 4600 – ARALAB), 
que simulava um período diurno de 12 horas e uma temperatura de 22ºC e outro nocturno 
de igual duração (12h) e 18ºC de temperatura.  
Para o ensaio no escuro, selecionou-se o local com menor iluminção no interior da câmara. 
Quanto aos restantes dois ensaios – fotocatalítico e em branco – procurou-se que os copos 
de vidro com a solução de MC-LR ficassem à mesma distância das lâmpadas e, para tal, 
foram escolhidos dois agitadores electromagnéticos com dimensões idênticas. A sua 
localização no interior da câmara de cultura também foi seleccionada de acordo com os 
valores de iluminância, que se pretendiam semelhantes para a posterior comparação dos 
resultados. 
 





Figura 5.2 – Ensaios de degradação da MC-LR realizados na câmara de cultura 
Os três ensaios de degradação da MC-LR – com catalizador e em branco com luz solar e no 
escuro – decorreram num período de tempo de 192h, o que corresponde a uma semana. A 
cada 24h, era retirada uma fracção de 250mL de solução de cada um dos recipientes 
separadamente. Nos ensaios de degradação fotocatalítica e em branco foi considerado o 
efeito acentuado da evaporação, uma vez que os copos de vidro não se encontravam 
fechados. Assim, antes de se proceder à recolha das amostras, o volume de água evaporado 
era reposto com água desionizada, de forma a totalizar um volume igual ao existente no 
período de recolha anterior (dia anterior). 
5.6. Extracção e quantificação da MC-LR  
A quantificação da microcistina das amostras foi efectuada a partir da extracção de 250mL 
de amostra de água através do método de Cromatografia Líquida de Alta Resolução com 
detecção por varrimento de fotodíodos (HPLC/PDA). Antes desta análise foi realizada a 
extracção da MC-LR das fracções de 250mL contendo a toxina. 
Na extracção da MC-LR foram utlizadas colunas de extracção em fase sólida (SPE – Solid 
Phase Extraction) do tipo C-18, da marca Sep-pak Cartidge vac 6cc, Waters.  
Inicialmente procedeu-se ao acondicionamento do absorvente C-18 (cartucho) com 3mL de 
metanol seguido de 5mL de água destilada. Posteriormente, a cada cartucho, foram 
adicionados 250mL da fracção para análise contendo MC-LR, controlando-se o fluxo de 
aproximadamente 10mL/min. Os cartuchos foram em seguida lavados com 2mL de metanol 
a 20% e as toxinas eluídas com uma solução de 0,2% de ácido trifluoracético (TFA) e 
metanol. As fracções foram evaporadas em corrente de azoto e os resíduos resultantes 




redissolvidos em 250µl de metanol a 50% e centrifugados, durante 10min, a 13000 rpm. Por 
fim, o sobrenadante foi analisado por HPLC/PDA. 
O método HPLC baseia-se na leitura de elementos constituintes de uma amostra, 
comparando o tempo de retenção do padrão com o tempo das moléculas a analisar 
(Regueiras, 2009). Este método é o mais utilizado na identificação e quantificação de 
variantes de microcistinas devido aos seus tempos de retenção específicos (Lawton et al., 
1994).  
O sobrenadante a analisar é injectado no cromatografo, pela coluna C18 com um gradiente 
de acetonitrilo e água, ambos acidificados com TFA. Consoante a polaridade, as 
microcistinas vão sendo retidas durante mais ou menos tempo neste sistema (tempo de 
retenção). À saída da coluna encontra-se um detector fotodíodo (PDA) que capta a 
absorção pelas substâncias que vão saindo. A microcistina-LR caracteriza-se por ter um 
espectro de adsorção máximo a 238 nm – na banda UV (Figura 5.3) devido ao aminoácido 
ADDA (Lawton et al., 1994).  
 
Figura 5.3 – Espectro UV-Vis da microcistina-LR (a pH 5.7) (adaptado Antoniou, 2010) 
Cada fracção correu no HPLC durante 30 min. As microcistinas foram detectadas por 
comparação com um padrão de microcistina-LR que correu sempre no início de cada série. 
O instrumento utilizado para a análise foi um cromatógrafo da Dionex equipado com 
detector UV-VIS (UVD 340S) e software Chromeleon para processamento de dados 
cromatográficos. A separação das toxinas foi efectuada numa coluna C18 em fase reversa 
(3µm, 4,6x150 mm, Acclaim 120 Dionex) a temperatura controlada (40ºC). A fase móvel foi 




composta por acetonitrilo e água, ambos acidificados com TFA, a 0,05% (v/v), utilizando 
gradiente de eluição, com um fluxo constante de 1 mL/min (Lawton et al., 1994; Meriluoto, 

































6. Resultados e Discussão 
6.1. Ensaios de degradação com recurso à radiação UV 
Apesar de os ensaios terem sido conduzidos numa câmara refrigerada, o calor libertado 
pela lâmpada utilizada provocou um aumento considerável da temperatura ao longo do 
tempo de duração dos mesmos.  
A fotocatálise não sofre grande influência da temperatura na gama entre 20ºC e 80ºC, no 
entanto a impossibilidade de manter a temperatura no interior da câmara dificultou a 
comparação dos resultados entre ensaios.  
No ensaio 2 o aumento de temperatura foi de 8ºC. Neste ensaio, este acentuado aumento 
da temperatura, provavelmente deveu-se ao tempo de irradiação total, uma vez que nesse 
dia foram realizados dois ensaios de seguida (nomeadamente o ensaio 2 e o ensaio em 
branco), pelo que o tempo total de irradiação da luz dentro da câmara foi superior a 40min 
(soma dos intervalos de tempo de ambos os ensaios). 
Apesar de menor, também se verificou um aumento de temperatura de 6ºC no ensaio 3, 
após um período de tempo de aproximadamente 40 min.  
A iluminância foi medida considerando a distância de 19 cm entre o fotocatalizador e a 
lâmpada UV, apresentado um valor de aproximadamente 4klx. Teoricamente não é possivel 
fazer a conversão para intensidade luminosa (W/cm2). 
Como os resultados obtidos no ensaio 3 e no ensaio em branco não foram conclusivos 
optou-se por não serem apresentados nesta dissertação, embora tenham sido realizados 
segundo a metodologia anteriormente descrita e os resultados terem sido verificados. 
Os resultados obtidos nos ensaios 1 e 2 estão descritos nos Quadros 6.1 e 6.2 e na Figura 
6.1.  











T0 0 1,75     
T1 10 1,46 17 17 
T2 20 1,29 26 10 
T3 30 1,25 29 2 
 















T0  0 1,50   
T1  5 1,46 3 3 
T2  10 1,21 19 16 
T3  20 1,37 8 - 
 
 
Figura 6.1 – Ensaio 1 e 2 com TiO2 em suporte inerte 
De acordo com a Figura 6.1, em termos gerais, não se verificou uma degradação 
significativa da MC-LR nos ensaios 1 e 2, constatando-se que, ao fim de 30 min, ainda não 
tinha sido atingido o valor exigido por lei (1µg/L). No entanto, é de salientar que, ao fim de 
10 min de exposição à radiação UV, se obtiveram percentagens de remoção similares nos 
dois ensaios. No ensaio 1, a remoção foi de 17% e no ensaio 2 alcançou-se uma remoção de 
19% (Quadro 6.1 e Quadro 6.2).  
Uma vez que, a maior percentagem de evolução de remoção da MC-LR ocorreu nos 
primeiros 10 min de ensaio, como se pode constatar no Quadro 6.1, optou-se por reduzir o 
tempo de exposição máxima, nos ensaios posteriores. Assim, a primeira fracção de amostra 



































Quadro 6.2, a evolução de remoção correspondente a 3%, foi inferior à expectável tendo 
em conta os valores obtidos no ensaio 1. 
A análise dos resultados do Quadro 6.2, também permitiu verificar que a concentração de 
MC-LR aumentou 0,16µg/L, no ensaio 2. Este aumento pode, provavelmente, ser explicado 
pelo efeito acentuado da evaporação no interior da câmara. Este efeito provocou uma 
diminuição no volume da amostra T3, que por esta razão deixou de corresponder a 250mL, 
descritos na metodologia. Supõe-se que esta redução de volume de solução terá 
contribuído para o aumento da concentração da toxina na amostra T3 do ensaio 2, pelo que 
o valor apresentado no Quadro 6.2 pode não equivaler ao real efeito de degradação 
fotocatalítica testada. 
Face aos resultados obtidos no presente estudo e considerando que o processo 
fotocatalítico é influenciado por diversos factores, é importante salientar que: o pH e o 
volume de solução, a forma do reactor, a concentração inicial da MC-LR, a fonte luminosa, o 
tempo de exposição à radiação e as propriedades ópticas e morfológicas do fotocatalizador, 
nomeadamente o gap energético, a porosidade, a espessura e a área superficial de contacto 
podem ter contribuído para o efeito pouco significativo da degradação fotocatalítica da MC-
LR no presente estudo.  
A destruição da MC-LR com TiO2 é mais eficiente em condições ácidas (gama de pH entre 
3.0 e 4.0) devido às forças de atracção formadas entre superfície do catalizador 
positivamente carregada (TiOH2
+) e a toxina negativamente carregada (MCLRH-). A um pH 
neutro, estas forças de atracção fortes entre o TiO2 e a MC-LR não se desenvolvem, fazendo 
com que as reacções da microcistina com os radicais activos sejam mais lentas (Antoniou et 
al., 2009). No entanto, neste trabalho experimental optou-se por manter o pH na gama 
entre 5.0 e 6.0, visto que se pretendia verificar o efeito da degradação da toxina em 
condições básicas e consequentemente ultrapassar uma das grandes desvantagens 
apontadas à fotocatálise com TiO2. 
Constatou-se que o volume de solução utilizado nos ensaios, correspondente a um litro, 
poderia ser muito elevado para a área superfícial do filme de TiO2 empregue. Feng et al. 
(2005) recorreram a volumes dez vezes inferiores aos utilizados nestes ensaios para 
degradar concentrações de toxina duas a dez vezes superiores à utilizada nos ensaios do 
presente estudo. Contudo, a aplicação de mais filmes implicaria a execução de um novo 
suporte de teflon de maiores dimensões, o que poderia não ser adequado para o recipiente 
utilizado e disponível para a realização destes ensaios. 
Em grande parte dos estudos publicados que referem ensaios realizados à escala 
laboratorial, a análise à configuração do reactor fotocatalítico e o seu impacto nos 




resultados da degradação da MC-LR é pouco aprofundada, focando-se apenas nas 
vantagens e desvantagens práticas da utilização do catalizador TiO2 na forma de 
nanopartículas ou imobilizado num substrato. As variações de resultados de 
fotodegradação da toxina relacionadas com a diferença de geometria, de volume do reactor 
e da potência da fonte luminosa, bem como os seus efeitos na eficiência da degradação 
fotocatalítica ainda estão por esclarecer. À partida, a forma redonda do reactor utilizado 
nestes ensaios (copo) e da placa de vidro rectangular (material com TiO2 imobilizado) 
poderá ter contribuído para a redução da área de exposição entre a solução (líquido) e a 
placa, pelo que a adsorção e a degradação da MC-LR poderá ter sido mais lenta, 
necessitando de tempos de exposição mais prolongados à radiação UV para que os 
resultados de degradação fossem superiores aos obtidos. 
A actividade fotocatalítica é influenciada não só pela estrutura cristalina do catalizador 
como também pelas suas características morfológicas – área superficial, espessura e 
porosidade – visto que estas afectam o número de sítios activos no catalizador, o transporte 
dos reagentes/produtos de e para os sítios do catalizador, a energia de activação, bem 
como as taxas de formação e de recombinação dos pares e-/h+. 
A área superficial é um parâmetro crítico uma vez que os radicais OH• se formam e reagem 
principalmente à superfície do catalizador e em menor extensão no meio envolvente 
(Antoniou et al., 2009 e Robertson et al., 1997). No caso da utilização de somente um filme 
de TiO2, a degradação da MC-LR pode ser limitada pela disponibilidade de sítios activos na 
superfície do fotocatalizador para a complexação da toxina. Num estudo realizado por 
Antoniou et al. (2009), o aumento do número de filmes no reactor traduziu-se numa 
melhoria da taxa de degradação, independentemente do pH da solução. É de salientar que 
o aumento das taxas de degradação fotocatalítica da MC-LR, obtidas por estes 
investigadores, devido ao acréscimo da área superficial é mais acentuado para valores de 
pH inferiores 6.0, visto que as reacções entre a toxina e os radicais activos, em condições 
ácidas, ocorrem principalmente à superfície do catalizador. Provavelmente, no caso dos 
ensaios descritos neste estudo, um aumento do número de filmes, isto é, da área superficial 
disponível poderia melhorar as taxas de degradação da MC-LR. 
A espessura e a porosidade do fotocatalizador afectam não só a capacidade de adsorção da 
MC-LR como também as reacções entre esta e os radicais OH• à superfície do TiO2.  
Antoniou et al. (2009) concluíram que o aumento da espessura do filme não provoca uma 
melhoria na degradação da MC-LR, uma vez que a toxina não conseguia atingir as camadas 
interiores e reagir com os radicais OH•, apesar da luz penetrar nas camadas interiores do 
filme transparente e activar o fotocatalizador. Perante os resultados, os investigadores 
concluíram que a adsorção e a degradação da MC-LR ocorreram apenas na camada exterior 




do TiO2. Salienta-se, no entanto que, o aumento da espessura até um determinado valor – 
no caso do estudo mencionado o número óptimo de camadas proposto é de 3 (cada 
camada com 0,3µm) – em condições neutras, pode favorecer a degradação visto que não 
ocorrem limitações de transferência de massa de toxina tão acentuadas como as que 
ocorrem a pHs ácidos. Uma possível explicação para esta observação pode residir no facto 
das moléculas iniciais da toxina (diâmetro médio da MC-LR entre 1.2 e 2.6 nm), que 
adsorvem fortemente nos mesoporos (dimensão do poro entre 3 e 7 nm), devido às forças 
de atracção desenvolvidas entre a toxina e o TiO2 bloquearem a passagem das restantes 
moléculas e inibirem a penetração da toxina em direcção às camadas interiores. Se forem 
utilizados filmes com uma estrutura macroporosa esta situação não se verifica, uma vez que 
a MC-LR é capaz de penetrar nas camadas interiores (Lawton et al., 1999).  
Num estudo antecedente, Antoniou e colaboradores (2008b) compararam o efeito, a pH 
neutro, que dois filmes macroporosos com diferentes espessuras (6,7 µm e 0,3 µm) tiveram 
na degradação da MC-LR. Estes investigadores constataram que, em condições 
experimentais idênticas, a degradação da MC-LR foi mais rápida quando era utilizado o 
filme com maior espessura. Esta melhoria na degradação deveu-se, principalmente à maior 
quantidade de catalizador imobilizado na placa de aço inoxidável (27 vezes mais catalizador 
por cm2). Contudo, mesmo recorrendo a um filme com maior espessura, o tempo de 
degradação da MC-LR foi muito prolongado (cerca de 8h) comparativamente a estudos de 
fotocatálise anteriores (cerca de 1h) (Liu et al., 2003). 
Teoricamente, o aumento da porosidade dos filmes fotocatalíticos aumenta a área de 
contacto entre o catalizador e a solução contendo a toxina, o que favorece a adsorção desta 
no filme e a sua degradação. Antoniou et al. (2009) compararam o efeito que dois filmes 
com diferentes porosidades (12,6% e 46,2%) tiveram na degradação da MC-LR, a pHs neutro 
e ácido, constatando que o filme menos poroso teve um desempenho inferior em ambos os 
pHs.  
No caso dos ensaios realizados no presente estudo, não foi possivel aferir a influência que a 
espessura e a porosidade tiveram na degradação da MC-LR, uma vez que não foram 
realizados ensaios comparativos com condições experimentais idênticas mas utilizando-se 
filmes com características morfológicas distintas.  
Na maioria da literatura mencionada, as concentrações de toxina (µM) utilizadas excedem 
grandemente as que ocorrem na natureza (nM-pM) permitindo assim, a quantificação 
directa destas através do HPLC, eliminando-se consequentemente as múltiplas etapas que 
seriam necessárias com concentrações inferiores (Robertson et al., 1997, 1998; Shephard et 
al., 1998; Lawton et al., 1999; Antoniou et al., 2009; 2008b; 2008a; Feng et al., 2005). 
Contudo, esta simplificação metodológica conduz à escassez de informação relativa à 




destruição fotocatalítica de MC-LR em concentrações inferiores (µg/L). Assim, optou-se 
neste trabalho experimental por utilizar uma concentração inicial de 2µg/L de MC-LR similar 
às habitualmente encontradas na natureza.  
Por outro lado, a energia necessária para activar o fotocatalizador utilizado nos ensaios, isto 
é, o seu gap energético, tem de ser superior a 3,33 eV, o que corresponde à radiação UV 
cujo comprimento de onda é menor que 388nm. De um modo geral, qualquer fonte que 
emita radiação nesse comprimento de onda pode ser usada para promover as reacções 
catalíticas. A lâmpada UV utilizada nos ensaios de degradação poderia não ter o 
comprimento de onda correspondente ao valor do gap energético do fotocatalizador, não 
se dando consequentemente a sua activação. Como não são conhecidas as características 
da lâmpada – comprimento de onda, intensidade de radiação e potência – não é possível 
estabelecer uma comparação com lâmpadas usadas noutros estudos nem concluir sobre a 
sua possível adequação ao ensaio.  
Um importante aspecto a assinalar é a escolha da fonte de UV. Alguns investigadores 
(Sherpard et al., 1998; 2002; Robertson et al., 1997; 1998) recorrem a lâmpadas germicidas 
(UV-C, 245nm) ou lâmpadas Xenon UV (UV-A, 330-450nm) com elevada intensidade, para 
os seus estudos. A MC-LR é um composto muito estável e não-volátil devido à sua estrutura 
cíclica (Antoniou et al., 2007). Esta não absorve radiação com 365nm pelo que a fotólise 
directa não é observável neste comprimento de onda (Antoniou et al., 2008a; 2009; Feng et 
al., 2005). Assim, nos estudos mais recentes (Antoniou et al., 2008a, 2008b, 2009; Feng et 
al., 2005) é recorrente a utilização de lâmpadas UV-A de baixa intensidade, não só para 
evitar a fotólise directa que distorce os resultados da real degradação provocada pela 
fotocatálise, mas também porque a irradiação UV-A de baixa intensidade, que simula a luz 
solar, é na prática mais interessante que a radiação de alta intensidade, especialmente 
durante o Verão quando ocorrem os blooms e a radiação solar actua como principal fonte 
UV na natureza.  
Os intervalos de tempo considerados neste estudo são relativamente curtos 
comparativamente aos aplicados nos artigos consultados. Antoniou et al. (2009) e Feng et 
al. (2005) utilizaram, nos seus ensaios, tempos de degradação máxima de 250 min (4h). 
Porém, neste trabalho experimental, não foi viável prolongar esses intervalos devido ao 
rápido aumento de temperatura na câmara e ao consequente efeito da evaporação 
anteriormente referido. 
Além dos parâmetros mencionados, a distância entre a lâmpada e o catalizador também 
pode ter influenciado os resultados obtidos. De um modo geral, a taxa de degradação 
fotocatalítica é proporcional à expressão exponencial da intensidade da radiação UV num 
determinado comprimento de onda, o qual é inversamente proporcional ao quadrado da 




distância. Assim, uma diminuição da distância entre a lâmpada e o filme de TiO2 poderia 
eventualmente melhorar as taxas de degradação da toxina. 
Segundo Teixeira & Jardim (2004) e Mills et al. (1993) a actividade fotocatalítica é 
influenciada pelo método de preparação do catalizador, uma vez que este afecta 
directamente as características morfológicas do filme. Em nenhum dos estudos consultados 
que recorrem a fotocatalizadores imobilizados, é referida a utilização do método de 
pulverização catódica para a obtenção de filmes finos de TiO2. 
Devido aos resultados pouco credíveis obtidos nos ensaios 3 e em branco, optou-se por 
uma alteração no método aplicado. Para tal, após consulta bibliográfica ponderou-se 
diminuir o volume para 10mL e a distância de lâmpada ao filme para 5 cm e a aumentar a 
concentração inicial para 1 µg/mL e o tempo máximo de degradação para 120 min com 
intervalos fixos de 30 min. Assim, era possível realizar-se directamente a análise por HPLC, 
eliminando-se as múltiplas etapas metodológicas e limitando-se consequentemente os 
erros experimentais.  
Antes de se proceder a estas alterações era necessário verificar o efeito da evaporação que 
podia limitar a sua execução. Para tal, colocou-se um volume de 9 mL de água numa caixa 
de petri e uma placa de vidro com as mesmas dimensões do filme fino utilizado 
anteriormente. O volume em falta (1mL) corresponde à amostra do tempo zero (T0). Após 
alguns ensaios concluiu-se ao fim de 60 min de exposição, metade do volume tinha 
evaporado pelo que era essencial fechar o recipiente com um material que não absorva a 
radiação no mesmo comprimento de onda da fonte luminosa, por exemplo quartzo. Devido 
à inexistência deste material no laboratório optou-se pela realização de um ensaio de 
degradação fotocatalítica usando luz solar. 
Apesar dos resultados apresentados neste estudo traduzirem uma taxa de degradação da 
toxina pouco significativa, considera-se que, face às limitações inerentes à metodologia 
adoptada, os resultados foram interessantes e promissores. 
6.2. Ensaios de degradação com recurso à radiação solar 
Foi realizado um ensaio com recurso ao espectro solar, no qual se verificou o efeito do TiO2, 
da irradiação solar e da ausência de ambos sobre as toxinas.  
O fluxo luminoso não é distribuído uniformemente pelo que a iluminância não será a 
mesma em todos os pontos da área medida. A iluminância nos ensaios em branco e com 
filme variava entre 8,80 e 11,0 klx, sendo a distância entre o filme e as lâmpadas de 16,5 
cm. De acordo com o Low-Light Performance Calculator, a luz solar directa está 




compreendida entre os valores 32 e 130 klx e sem incidência directa do sol entre 10 e         
25 klx. 
O ensaio no escuro realizou-se num recipiente de vidro escurecido, que foi colocado numa 
zona da câmara com baixa iluminação. Contudo, mediu-se na mesma a iluminância nesta 
área, que foi de aproximadamente 0,40 klx, valor idêntico ao considerado pela Low-Light 
Performance Calculator para uma noite de lua cheia (0,27 klx).  
Os resultados obtidos estão apresentados na Figura 6.2 e nos Quadros 6.3, 6.4 e 6.5. 





Remoção (%) Evolução 
Remoção (%) 
B0 0 0,77   
B1 24 0,79 - - 
B2 48 0,70 9 9 
B3 96 0,83 - - 
B4 192 0,75 3 3 





Remoção (%) Evolução 
Remoção (%) 
T0 0 0,77   
T1 24 0,75 3 3 
T2 48 0,66 14 12 
T3 96 0,79 - - 
T4 192 0,79 - - 





Remoção (%) Evolução 
Remoção (%) 
E0 0 0,77   
E1 24 0,75 3 3 
E2 48 0,70 9 6 
E3 96 0,83 - - 
E4 192 0,70 9 - 
 





Figura 6.2 – Ensaio de degradação da MC-LR com recurso ao espectro solar 
De acordo com a Figura 6.2, verificou-se ausência de degradação da MC-LR em todos os 
ensaios – com fotocatalizador e na presença ou ausência de radiação. De facto, apenas 
aproximadamente 3 a 15% da toxina foi removida ao longo de 192h, independentemente 
da presença do catalizador e/ou de luz.  
Os resultados apresentados no Quadro 6.4 e na Figura 6.2 são concordantes com a 
bibliografia consultada no que concerne à baixa taxa de degradação fotocatalítica da toxina 
quando se recorre a luz solar e a um filme de TiO2 não dopado. 
Para o filme utilizado neste ensaio, a energia de activação necessária tem de ser superior a 
3,33eV, o que corresponde a um comprimento de onda inferior a 388nm. Como tal, 
qualquer fonte que emita radiação nesse comprimento de onda pode ser usada para 
promover as reacções catalíticas.  
Considerando que o espectro solar se divide em UV-C (200 a 280nm), UV-B (280 a 315nm), 
UV-A (315 a 400nm) e vísivel (400 a 700nm), era expectável que a degradação fotocatalítica 
da MC-LR fosse pouco significativa, uma vez que a região de adsorção do TiO2 (anatase) 
corresponde ao UV-A e uma pequena percentagem ao UV-C e UV-B.  
É, no entanto, de salientar que a percentagem de remoção obtida, no ensaio de degradação 
fotocatalítica da MC-LR (TiO2 e luz solar) ao fim de 48h foi superior às registadas, em igual 
período, nos ensaios em branco (efeito individual da luz solar) e no escuro. No ensaio de 
degradação com filme a remoção foi de 14% e nos ensaios em branco e no escuro alcançou-



































percentagem de evolução da remoção, nesse período de tempo, no ensaio de degradação, 
duplicou. A evolução de remoção no ensaio no escuro e no ensaio com fotacatalizador foi 
de 6% e 12%, respectivamente. Esta evolução pode ser explicada pelo facto de um pequena 
percentagem do espectro solar corresponder à radiação UV (mais concretamente UV-A) que 
pode ter sido suficiente para activar o fotocatalizar e consequentemente iniciar as reacções 
catalíticas.  
A microcistina-LR é demasiado estável para ser decomposta por radiação solar natural, a 
menos que seja irradiada por UV em comprimentos de onda de valor próximo do da 
adsorção máxima das microcistinas (238nm), o qual pode induzir a fotólise ou a 
isomerização desta toxina. Portanto, era expectável uma degradação pouco significativa da 
toxina, como se pode verificar no Quadro 6.3. 
Constatou-se ainda que, em todos os ensaios, ocorreu um aumento da concentração da 
MC-LR nas amostras B3, T3 e E3 correspondentes ao tempo de ensaio de 96h. Este aumento 
pode, provavelmente, dever-se ao erro associado às técnicas analíticas utilizadas no 
presente estudo – extracção em fase sólida (SPE) e HPLC. 
Um aspecto metodológico importante para a compreensão dos resultados relaciona-se com 
a reposição da água evaporada durante o tempo de exposição à radiação. Antes de se 
proceder à recolha de amostras, o volume de água evaporado era reposto de forma a 
totalizar um volume igual ao existente no período de recolha anterior (dia anterior). Esta 
reposição da água evaporada possibilita a avaliação da taxa de degradação real da toxina, 
evitando a diminuição significativa do volume ao longo do tempo de ensaio e a 
consequente alteração de resultados da degradação.  
Tendo em conta que as condições experimentais deste ensaio são idênticas às utilizadas nos 
ensaios com UV – recipiente de vidro com as mesmas dimensões, pH e volume de solução 
idênticos e mesmo filme de TiO2 – é importante salientar que, possivelmente, os 
parâmetros que influenciaram as baixas taxas de degradação fotocatalítica da toxina nos 
ensaios com radiação UV também podem ter afectado os resultados deste ensaio. 
Os resultados obtidos neste trabalho confirmam que, mesmo com as limitações inerentes à 
metodologia adoptada, para se rentabilizar a luz solar e tornar este processo numa 
alternativa económica e ecologicamente viável, é necessário recorrer a catalizadores com 






Uma das muitas ironias da natureza é a existência de um organismo que tendo contribuído 
para a presença de vida no planeta acabou por se tornar num problema de saúde pública. 
As cianobactérias são organismos antigos que biosintetizam uma ampla gama de toxinas 
potencialmente perigosas que constituem uma ameaça crescente às fontes de água para 
consumo humano em todo o mundo.  
A melhor abordagem a esta ameaça passa pela protecção dos recursos hídricos. Contudo, 
visto que a sociedade tem de lidar com as alterações climáticas, as espécies invasoras e a 
carga crescente de nutrientes nos locais de captação, a simples protecção torna-se 
insuficiente para assegurar a qualidade da água para abastecimento. 
Uma vez que os riscos apresentados pelas cianobactérias e pelas suas toxinas são 
multifacetados, assim também devem ser as abordagens de gestão utilizadas nas estações 
de tratamento. A optimização dos processos e operações unitárias existentes, bem como a 
selecção cuidadosa e o planeamento dos sistemas avançados constituem factores essenciais 
na redução da exposição humana a estas toxinas. A optimização dos processos existentes, 
devido à sua disponibilidade (infra-estruturas já instaladas) e facilidade de implementação, 
deve ser prioritária, podendo posteriomente ser reconsiderados novos processos, quer 
convencionais, quer avançados. 
A eficiência de remoção/redução das cianotoxinas durante o tratamento é influenciada por 
vários factores, sendo o mais importante a proporção entre toxinas intra- e extracelulares. 
Os mecanismos de remoção de toxinas intracelulares presentes na água afluente diferem 
dos requeridos para a eliminação das toxinas extracelulares.  
Segundo a bibliografia consultada, a melhor forma de eliminar toxinas é através da remoção 
física das células intactas de cianobactérias devido à complexidade de remoção das toxinas 
extracelulares. A coagulação-floculação, decantação e filtração conseguem remover toxinas 
intracelulares mas são ineficazes nas extracelulares dissolvidas. As estratégias operacionais 
devem ser desenvolvidas de forma a minimizar a lise celular durante os processos de 
tratamento, quer na etapa de pré-oxidação, quer durante a remoção de lamas. A 
decantação, tanto convencional como por FAD, é adequada à remoção de toxinas 
intracelulares, embora seja necessário avaliar o impacto que a frequência de remoção de 
lamas tem nos níveis de toxinas durante esta operação. A filtração por areia e através de 
membranas de baixa pressão também remove as toxinas intracelulares. A filtração por 
membranas de alta pressão, nomeadamente a nanofiltração e a osmose inversa, mostram 





desvantagens o elevado custo e a complexidade de tratamento das toxinas concentradas na 
membrana. O carvão activado, sobretudo o CAP, é adequado à resolução de problemas 
sazonais de cianobactérias. A filtração biológica tem potencial como opção desde que o 
biofilme tenha tempo suficiente para se adaptar à toxina – uma vez que as cianotoxinas são 
geralmente um problema sazonal em muitos países, esta opção não parece viável devido à 
complexidade de manutenção de uma população de microrganismos adaptados, prontos a 
serem utilizados. A radiação UV é virtualmente inútil contra as cianotoxinas em tratamentos 
de água. 
Os processos de oxidação apresentam-se como os mais promissores na destruição total de 
toxinas. A cloração oxida a maioria das cianotoxinas, dentro dos intervalos operacionais 
correntemente aplicados nos sistemas de tratamento. O ozono é capaz de oxidar todos os 
grupos de toxinas excepto a saxitoxina, contudo este agente apresenta custos elevados se 
não for possível produzi-lo in situ uma vez que a contaminação por toxinas de 
cianobactérias é sazonal e imprevisível. O recurso ao permanganato de potássio carece de 
mais pesquisa devido à inconsistência dos resultados obtidos em diversos estudos. Em 
princípio, a aplicação de oxidantes deve ser realizada após a filtração para minimizar as 
reacções competitivas com a matéria orgânica e a possibilidade de formação de 
subprodutos, como os trialometanos.  
As estratégias operacionais devem assegurar que a destruição de toxinas por meio de cloro 
ou de ozono após o processo de filtração não interfira com o consumo de oxidantes para a 
redução de microrganismos, no caso de estes produtos estarem a ser utilizados para aquele 
fim. 
A redução de cianotoxinas, assim como de qualquer outro contaminante a ser removido ao 
longo do processo de tratamento de água para consumo, deve ser abordada sob o ponto de 
vista de “multi-barreira” (barreiras múltiplas). O planeamento e a coordenação do sistema 
de tratamento deverá conduzir aos melhores resultados possíveis quando se trata da 
redução total de cianotoxinas.  
Perante um bloom de cianobactérias existem algumas medidas imediatas que as ETAs 
podem tomar para minimizarem a exposição humana às toxinas através da água de 
consumo (Newcombe & Burch, 2003): 
1. Interromper todos os processos de pré-oxidação. Os agentes químicos habitualmente 
aplicados na pré-oxidação, com doses de oxidante inferiores às necessárias, podem 





2. Optimizar a coagulação de forma a remover o maior número possível de células 
intactas. Este processo irá reduzir a quantidade de toxinas a serem controladas a 
jusante na linha de tratamento. 
3. Isolar as lamas, sobrenadantes da desidratação das lamas e da água de lavagem da ETA. 
Foi demonstrado que as células de cianobactérias entram em “stress” muito 
rapidamente sofrendo a lise e a libertando as de toxinas. 
4. Optimizar a aplicação de CAP. O tipo de carvão deve variar em função das cianotoxinas 
presentes e a dosagem deve variar em função da matéria orgânica existente na água 
afluente à ETA. 
5. Não basear o tratamento na aplicação isolada do CAG, pois este pode ter uma 
durabilidade de acção baixa durante os blooms de cianobactérias. 
6. Optimizar as doses de ozono e cloro após a filtração, de forma a manter uma 
concentração residual com um tempo de contacto adequado (consoante as toxinas 
presentes). 
Relativamente aos processos oxidativos avançados (POAs), é necessário realizar mais 
pesquisa para se avaliar a aplicabilidade na redução de cianotoxinas, sendo muitos destes 
ainda impraticáveis em operações de larga escala (ETAs). 
A degradação fotocatalítica por meio de UV/TiO2 é uma tecnologia promissora que 
apresenta características atractivas sob o ponto de vista ambiental combinadas com uma 
elevada eficiência de degradação de contaminantes orgânicos que permite a sua 
mineralização parcial ou completa.  
De forma a contornar as desvantagens provenientes da aplicação directa do TiO2 em 
nanopartículas na solução e o posterior tratamento adicional para a sua remoção, alguns 
investigadores têm optado pela utilização de TiO2 imobilizado em diversos materiais, 
principalmente em materiais inertes, como o vidro. 
Nesta dissertação procurou-se estudar o efeito, à escala laboratorial, que o TiO2 imobilizado 
em vidro irradiado com radiação UV e luz solar (incluí radiação visível e UV) exerce na 
degradação da microcistina-LR. São diversos os factores que influenciam este processo, 
sendo imperativo a sua optimização para a obtenção de elevadas taxas de oxidação destes 
poluentes recalcitrantes. 
Os resultados obtidos mostraram uma degradação pouco significativa, tanto com recurso à 





No primeiro caso, estes resultantes contrastaram com os referenciados na bibliografia 
consultada devido à ocorrência de diversos problemas durante a realização dos ensaios e à 
impossiblidade de melhorar as condições experimentais, isto é, alterar a fonte de 
iluminação utilizada, variar a concentração inicial de toxinas, controlar o pH da solução e 
alterar o volume de solução.  
Na realidade, devido ao limitado tempo de que se dispõe para a realização de dissertações 
como esta, não foi possível testar a alteração de variáveis fundamentais ao processo. Face 
ao exposto, recomenda-se para futuros ensaios de degradação com radiação UV, o estudo 
da influência dos seguintes parâmetros:  
 Características dos filmes finos, nomeadamente da porosidade, espessura e área 
superficial; 
 Concentração inicial de MC-LR; 
 Tempo de exposição à irradiação; 
 Tempo e efeito da adsorção das toxinas à superfície catalizador no escuro. 
 
Relativamente ao ensaio de degradação da MC-LR com recurso à luz solar, os resultados 
obtidos são concordantes com os da bibliografia citada, podendo este facto estar 
relacionado com o comprimento de onda da fonte de iluminação utilizada. Considerando 
que somente a energia incidente na faixa de UV é significativa para a activação do 
catalizador, quando se recorre ao espectro solar somente uma porção pequena desta é 
adequada para que se inicie o processo. Para contornar esta desvantagem, pode-se recorrer 
a catalizadores com resposta alargada à região do visível, como por exemplo, catalizadores 
de TiO2 dopados com azoto.  




8. Perpectivas Futuras 
A natureza interdisciplinar desta área de investigação (engenharia do ambiente, química, 
biologia, espectrometria de massa, tecnologia, nanotecnologia e engenharia de materiais) 
permite o desenvolvimento das pesquisas em diversas direcções. 
Seguidamente encontra-se uma breve lista das perpectivas futuras nesta área científica: 
 Outras cianotoxinas: as microcistinas, especialmente a -LR, têm sido as mais citadas 
na literatura. No entanto, existem muitos outros grupos de toxinas conhecidas por 
causar danos nos ecossistemas e constituírem uma ameaça à saúde pública que 
necessitam de tratamento apropriado, entre elas encontram-se as nodularinas e a 
cylimdrospermopsina (que também exibem comportamento hepatotóxico) e as 
neurotoxinas, como as saxitoxinas. 
 Estudos acerca dos produtos intermédios: a identificação dos produtos intermédios 
e das vias de degradação das cianotoxinas pelos radiciais hidroxilo podem fornecer 
informações importantes acerca da selectividade dos radicais para cada grupo de 
toxinas e dos locais preferenciais de ataque e contribuir para a optimização das 
condições de tratamento. Os produtos intermédios também podem ser utilizados 
como marcadores de eventos de contaminação. 
 Cinética competitiva e estudos de toxicidade: Uma estirpe de cianobacterias pode 
produzir mais de doze cianotoxinas diferentes. Por isso, é importante testar as 
cinéticas competitivas entre os diferentes derivados do mesmo grupo e de 
diferentes grupos de cianotoxinas e avaliar a eficiência dos POAs baseados em 
radicais hidroxilo (OH•) e sulfato (SO4
2-•). Alguns investigadores consideram que uma 
mistura de cianotoxinas tem um efeito sinérgico na toxicidade comparado com 
concentrações iguais de toxinas individuais. Portanto, a remoção de toxicidade é um 
factor muito importante que necessita de ser monitorizado durante o tratamento, 
 Testes em águas naturais: A maioria dos estudos recorre a água sintética para 
monitorizarem os efeitos de cada um dos parâmetros separadamente. Seria de 
grande interesse a utilização de amostras de água proveniente de diferentes locais 
de uma estação de tratamento contaminadas com cianotoxinas, e avaliar a eficiência 
do fotocatalizador TiO2. É expectável que a presença de matéria orgânica e de iões 
que capturam os radicais OH•, como os carbonatos, alterem as eficiências de 
degradação. 




 Fontes renováveis de activação de catalizadores: Devido às recentes preocupações 
com a toxicidade de nanopartículas que não sejam devidamente removidas da água, 
tem-se desenvolvido um interesse na produção de fotocatalizadores de TiO2 
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